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Il presente lavoro di tesi, che si è svolto presso l’Istituto per lo Studio degli 
Ecosistemi (ISE) del CNR di Pisa, ha avuto l’obbiettivo di esaminare la fattibilità 
di una tecnologia di enzyme enhanced bioremediation utilizzata da sola e in 
combinazione con il trattamento di sediment washing, nella decontaminazione e 
nel recupero funzionale di sedimenti marini di dragaggio. 
In particolare, lo studio ha valutato l’efficacia di specifici bioattivatori 
(microrganismi, enzimi e sinergizzanti selezionati per la biodegradazione dei 
contaminanti organici) nella decontaminazione del sedimento tal quale e delle due 
frazioni granulometriche, sabbia fine (200 μm – 63 μm) e pelite (< 63 μm), 
derivate dal trattamento di sediment washing. 
Lo studio è stato condotto in collaborazione con il porto di Livorno per risolvere il 
problema attuale della gestione dei sedimenti marini di dragaggio. I sedimenti 
interessati da tale studio sono stati dragati nell’area dell’imboccatura nord del 
porto e presentavano una contaminazione prevalente di contaminanti organici. 
La sperimentazione è iniziata a Luglio 2014 con il trattamento di sediment washing 
del sedimento di dragaggio su scala pilota ed il successivo trattamento di 
bioremediation del sedimento tal quale e delle frazioni ottenute (sabbia fine e 
pelite) su mesoscala. I trattamenti previsti per le tre matrici sono stati: i) controllo 
(non trattato) e ii) aggiunta di bioattivatori. Sulla pelite, con lo scopo di migliorare 
la struttura fisica della matrice, si è ritenuto opportuno applicare anche un terzo 
trattamento con bioattivatori e fango biologico stabilizzato. 
Il monitoraggio nel tempo dei sedimenti trattati ha previsto il prelievo delle tre 
matrici immediatamente dopo l’applicazione dei bioattivatori (t0) e a distanza di 
uno (t1) e tre mesi (t2). Su tali campioni sono stati determinati diversi parametri, 
considerati indicatori dei processi di decontaminazione e di recupero della 
funzionalità biologica: 
• parametri chimico-fisici (umidità, pH, conducibilità elettrica, azoto totale, 
ammoniaca, nitrati, carbonio totale, fosforo totale, fosforo assimilabile); 
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• parametri biologici (respirazione microbica, attività degli enzimi 
deidrogenasi, butirrato esterasi, β-glucosidasi, fosfatasi e arilsolfatasi); 
• contaminanti inorganici (metalli pesanti totali e assimilabili) e organici 
(idrocarburi totali). 
I risultati hanno messo in evidenza un generale miglioramento delle caratteristiche 
chimico-nutrizionali e un aumento dell'attività e della respirazione microbica in 
tutte le matrici sottoposte a bioremediation (soprattutto nella pelite) rispetto ai 
relativi controlli. Gli enzimi idrolitici fosfatasi e, in particolar modo, β-glucosidasi 
hanno mostrato un aumento nel tempo nel sedimento tal quale e nella frazione 
pelitica, suggerendo l'attivazione del metabolismo legato alla presenza di substrati 
di P e C, rispettivamente. 
Gli idrocarburi totali hanno presentato una netta tendenza alla diminuzione nel 
sedimento tal quale e nella sabbia fine sottoposti a bioremediation. La pelite, 
trattata e non con bioattivatori, invece, non è stata capace di degradare una 
quantità significativa di contaminanti organici, molto probabilmente a causa del 
“seppellimento” di questi composti nei micropori dell’argilla, che risultano 
inaccessibili ai microrganismi. Solo con l’aggiunta del fango è stato riscontrato un 
aumento della degradazione degli idrocarburi in questa matrice. Tuttavia, in tutti i 
trattamenti il livello degli idrocarburi totali è rimasto al di sopra del limite soglia 
stabilito dal D.Lgs. 152/2006 per l’uso commerciale e industriale (tabella 1, 
colonna B). 
Per quanto riguarda i metalli pesanti, tutte le matrici (soprattutto la sabbia fine) 
hanno mostrato una bassa concentrazione rispetto al valore soglia imposto dal 
D.Lgs. 152/2006 per l’uso commerciale e industriale (tabella 1, colonna B); tale 
concentrazione, come atteso, è rimasta stabile nel corso della sperimentazione. 
Anche nell’acqua di lavaggio in uscita dall’impianto pilota, i metalli pesanti non 
hanno superato il limite soglia previsto dallo stesso Decreto per lo scarico 
superficiale e in fognatura (D.Lgs. 152/2006, tabella 3). 
Con lo scopo di riutilizzare i sedimenti decontaminati in campo agronomico-
ambientale, si potrebbe pensare di prolungare il processo di bioremediation fino al 
raggiungimento dei valori limite degli idrocarburi imposti dal D.Lgs. 152/2006 
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1. LE PROBLEMATICHE NELLA GESTIONE DEI SEDIMENTI 
MARINI DI DRAGAGGIO 
La gestione dei sedimenti marini provenienti da dragaggio risulta ancora oggi un 
problema da risolvere completamente. 
La continua necessità di dragare i fondali delle aree marino-costiere, per la 
manutenzione e lo sviluppo di porti e vie di navigazione, determina la produzione 
di diversi milioni di metri cubi di materiale di dragaggio ogni anno, in modo 
particolare in Europa e Nord America. 
 
Tabella 1.1 Volumi annui di materiale dragato 


















Questo ingente volume di sedimento dragato complica la scelta di un’adeguata 
sistemazione finale, considerando anche che tale materiale presenta in genere un 
alto livello di contaminanti (principalmente idrocarburi e metalli pesanti) 




Molti paesi si sono orientati verso un uso intensivo di questa risorsa, come il 
Giappone, dove viene utilizzato più del 90% del materiale stesso. In altre nazioni, 
specialmente quelle europee, invece, ci sono molti limiti che ne impediscono usi 
diversi: prima di tutto il costo, generalmente più elevato rispetto alle normali 
modalità di smaltimento, in secondo luogo la difficoltà di trovare progetti adatti 
per l’utilizzo del materiale nel momento opportuno o mercati adeguati, ed infine 
la complessa e inadeguata legislazione. Spesso anche l’opinione pubblica risulta 
essere negativa (Dotto, 2013). 
 
1.1. Caso particolare: il porto di Livorno 
In Italia, fino a qualche anno fa (prima dell’emanazione del D.Lgs. 152/1999), 
quando era ancora possibile sversare i sedimenti di dragaggio in mare, il problema 
nella gestione dei sedimenti dragati era relativamente più semplice. 
Con l’inserimento dei maggiori porti nazionali, fra i quali quello di Livorno, tra i Siti 
di Interesse Nazionale da Bonificare (SIN), e con la delimitazione dell’area 
marina del Nord Tirreno definita “Santuario dei Cetacei”, tale soluzione è 
diventata impraticabile. 
Così nel 2000, all’interno del porto di Livorno, si è resa necessaria la realizzazione di 
una vasca di colmata, caratterizzata da un volume totale di 1.750.000 m³, per 
gestire i 315.000 m³ circa di materiale dragato ogni due anni nel canale 
industriale. Secondo un Protocollo concordato con il Ministero dell’Ambiente, in 
questa struttura di contenimento possono essere refluiti i sedimenti dragati con un 
livello di contaminanti inferiore rispetto al limite soglia imposto dal D.Lgs. 
152/2006,  per siti ad uso commerciale e industriale (All. 5, Tab 1b). Se tale limite 
viene superato, il materiale dragato deve essere conferito in discarica. 
Tuttavia nel 2010, con i continui dragaggi effettuati nel corso degli anni per 
mantenere la navigabilità all’interno del porto di Livorno, la vasca di colmata è 
risultata quasi esaurita e così, tre anni più tardi, sono iniziati i lavori (che 





2. DRAGAGGIO PORTUALE 
Il dragaggio portuale è l'operazione di scavo eseguita mediante draghe (macchine 
scavatrici) per asportare sedimenti da un fondo di un bacino portuale e ricollocarli 
altrove. 
A seconda della finalità, i dragaggi si possono dividere in quattro principali tipologie: 
• dragaggio infrastrutturale (capital dredging): riguarda la costruzione di nuovi 
porti o canali, o l’estensione di quelli già presenti; 
• dragaggio di manutenzione (maintenance dredging): consiste nella rimozione 
dell’insabbiamento dal letto dei canali, mantenendo così stabili le loro 
profondità per la navigazione; 
• dragaggio di risanamento/bonifica (environmental/remedial dredging): viene 
effettuato allo scopo di risanare il sedimento rimosso dal sito contaminato; 
• dragaggio per ripascimento di spiagge (beach nourishment): riguarda il 
prelievo di sedimento e il successivo trasferimento in spiagge in via di 
erosione. 
Le caratteristiche di un ciclo di dragaggio cambiano considerevolmente da progetto a 
progetto (Dotto, 2013); tuttavia, è possibile identificare quattro fasi principali: 
• escavazione del materiale: rimozione e asporto di sedimento dal fondo 
portuale tramite draga; 
• sollevamento del materiale: il sedimento rimosso viene sollevato verso la 
superficie liquida; 
• trasporto del materiale: trasporto orizzontale del sedimento dall’area di 
dragaggio a quella di trattamento o di deposito finale; 
• collocamento del materiale: riposizionamento del sedimento dragato in un 
sito intermedio per le operazioni di trattamento o nella sua destinazione 
finale. 
Durante l’attività di dragaggio, il fondale del porto subisce dei fenomeni di 
rimescolamento che riportano in sospensione nella colonna d’acqua sovrastante 
grandi quantità di materiale, dando intorbidimento delle acque, dispersione di 
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nutrienti e conseguente riduzione dell’ossigeno disciolto con gravi ripercussioni 
sugli organismi bentonici e della colonna d’acqua. 
 
2.1. Draghe 
Le attrezzature di dragaggio sono scelte fondamentalmente in base alla natura, alla 
quantità e al livello di contaminazione del materiale da dragare, al tipo di 
ambiente fisico della zona di scavo e alla distanza dal sito di posizionamento del 
materiale. 
Si suddividono essenzialmente secondo il principio di funzionamento della macchina 
dragante: meccanica e idraulica (Dotto, 2013). 
Le draghe di tipo meccanico utilizzano forze meccaniche per scavare e sollevare i 
sedimenti, minimizzando la quantità d’acqua rimossa insieme al materiale. Sono 
utilizzate per dragare con ottima precisione materiale ghiaioso, duro o compatto. 
Durante il sollevamento, il sedimento attraversa tutta la colonna d’acqua entrando 
in contatto diretto con l’ambiente circostante. Il materiale dragato viene poi 
raccolto e trasportato mediante l’utilizzo di pontoni o chiatte. I sedimenti dragati 
con questo sistema mantengono la densità e la struttura che avevano in situ. I 
principali tipi di draghe meccaniche sono: 
• Draghe a secchie (bucket ladder 
dredgers): utilizzano una serie di 
contenitori, “secchie”, montati su di un 
nastro semovente, che ruotano, 
raccolgono e trascinano il materiale in 
superficie per poi scaricarlo su bette 
affiancate alla draga; questo tipo di 
draga sta scomparendo a causa della 
bassa velocità di produzione, dell’alto 
livello di rumorosità e dell’elevata 
dispersione del materiale nella colonna 
d’acqua. 
 




• Draghe a benna o a cucchiaio (backhoe 
dredgers): sono caratterizzate da un 
escavatore a cucchiaio, installato su 
un’imbarcazione munita di piloni 
d’acciaio di ancoraggio, che scava, 
solleva e deposita il materiale dragato su 
chiatta per il trasporto; sono attrezzi di 
uso limitato, con elevati costi di 
esercizio, che non possono raggiungere 
profondità troppo elevate. 
 
Figura 2.2 Draga a cucchiaio 
 
• Draghe a benna mordente o a grappo 
(grab dredgers): sono caratterizzate da 
una benna mordente che, manovrata da 
un braccio meccanico, scende sul 
fondale, si chiude e risale in superficie 
scaricando il contenuto su una betta 
affiancata alla draga; questo tipo di 
draga è adatta all’esecuzione di modeste 
quantità di lavoro, con costi unitari 
elevati ed è particolarmente indicata in 
zone difficilmente accessibili, 
producendo però irregolarità nella 
conformazione del fondale. 
 
Figura 2.3 Draga a benna 
mordente 
 
Le draghe di tipo idraulico aspirano e trasportano idraulicamente, mediante pompe 
centrifughe, il materiale rimosso insieme ad una modesta quantità di acqua. Sono 
utilizzate per rimuovere grandi volumi di sedimento per lunghe distanze. Il 
materiale viene prelevato e trasportato in forma fangosa o liquida mediante tubi di 
aspirazione e viene poi scaricato su bette di appoggio. Questo sistema provoca 
una minore sospensione di materiale in quanto, durante le operazioni di 
dragaggio, non da luogo a molte fuoriuscite nella colonna d’acqua circostante. 
Tuttavia il materiale dragato, che ha perso l’originaria densità in situ, è 
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rappresentato da un’elevata percentuale di acqua, rendendo più difficile il 
trattamento successivo. I principali tipi di draghe idrauliche sono: 
• Draghe aspiranti stazionarie (stationary 
suction dredgers): rappresentano la 
tipologia di draga idraulica più semplice, 
utilizzata per rimuovere sedimenti non 
consolidati costituiti prevalentemente da 
sabbia; sono raramente utilizzate per la 
costruzione di porti o canali perché 
producono scavi poco profondi e 
necessitano di ancoraggi e ormeggi che 
possono essere di intralcio alla 
navigazione. 
 




• Draghe aspiranti con disgregatore (cutter 
suction dredgers): sono equipaggiate con 
una testa fresante a rotazione, munita di 
appositi denti costituiti da materiale ad 
elevata durezza, che disgrega e aspira il 
materiale da dragare; sono utilizzate nel 
caso di materiali ben compattati come 
argille, sabbie o rocce tenere.  





• Draghe aspiranti a strascico semoventi 
con pozzo di carico (trailing suction 
hopper dredgers): si basano su una testa 
aspirante che viene scesa fino al contatto 
con il fondale per essere poi trascinata al 
muoversi dell’imbarcazione su cui è 
montata; sono indicate per dragare tutti i 
solidi non rocciosi, navigando 
autonomamente senza aver bisogno di 
rimorchiatori o ormeggi e, grazie alla 
loro alta velocità di lavoro e produzione, 
sono utilizzate frequentemente nei 
dragaggi per ripascimento e di 
mantenimento. 
 
Figura 2.6 Draga aspirante a 
strascico semovente con 
pozzo di carico 
 
3. SEDIMENTI MARINI 
Col termine sedimento marino si indica tutti i materiali presenti nella colonna 
d’acqua che si depositano sul fondale di un corpo idrico, vincendo la capacità del 
flusso di corrente e del moto ondoso di mantenerlo in sospensione (Progetto P.O. 
Transfrontaliero Italia-Francia Marittimo, 2007-2013).  
I sedimenti marini, oltre ad avere un’origine terrigena (sedimenti composti da 
materiale continentale trasportato in mare dai sistemi fluviali, dai ghiacci e dal 
vento) e biogena (sedimenti composti da resti di organismi vegetali e planctonici), 
sono prodotti anche dalle attività antropiche della terraferma. In particolare, i 
sedimenti dei bacini portuali sono caratterizzati prevalentemente da scarichi 
contenenti materiali inerti e residui organici con composizione e quantità variabili 
in funzione della densità di popolazione e delle attività produttive localmente 





3.1. Sedimenti portuali 
Dal punto di vista fisico, i sedimenti portuali sono caratterizzati da una granulometria 
disomogenea, sia lungo l’asse della profondità che in pianta, dovuta 
essenzialmente alle dinamiche di sedimentazione e sospensione dei sedimenti ad 
opera delle correnti marine (Progetto P.O. Transfrontaliero Italia-Francia 
Marittimo, 2007-2013). 
La qualità chimica di questi sedimenti in termini di presenza/distribuzione dei 
contaminanti è il risultato di vari fattori: 
• sversamenti derivati da attività portuali svolte sui cantieri navali e sulle 
imbarcazioni (es. bunkeraggio e distribuzione dei carburanti, svuotamento 
scorretto di reflui e sentine); 
• scarichi provenienti da attività industriali e civili (es. scarichi dei depuratori); 
• dilavamento o erosione di suoli contaminati da pratiche agricole e industriali; 
• fall out atmosferico causato principalmente da centrali termiche, trasporti, 
insediamenti civili ed industriali; 
• diverse dinamiche del trasporto solido interne ed esterne al bacino portuale; 
• caratteristiche geologiche e mineralogiche del sito. 
 
4. CONTAMINAZIONE DEI SEDIMENTI 
I sedimenti contaminati sono stati definiti nel 2005 dall’US-EPA (United states-
Environmental Protection Agency) come: “Suolo, sabbia, minerali e sostanza 
organica accumulati sul fondo di un corpo idrico e contenente sostanze tossiche o 
pericolose a livelli che possono generare effetti negativi sulla salute umana o 
sull’ambiente”. 
Gli aspetti più rilevanti della contaminazione nei sedimenti marini sono: 
• scarsi fenomeni di attenuazione naturale per molti dei principali 
contaminanti; 
• rilascio di inquinanti che perdura al cessare della sorgente di inquinamento, 
dovuto a meccanismi di diffusione nell’acqua interstiziale e nella colonna 
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d’acqua sovrastante, e a dinamiche di risospensione dei sedimenti per cause 
naturali (correnti e moto ondoso) e antropiche (dragaggi, costruzioni e 
navigazione); 
• fenomeni di bioaccumulo e biomagnificazione nelle comunità biotiche 
presenti; 
• rischi per la salute umana, indotti dal consumo di prodotti provenienti dalle 
aree contaminate. 
I contaminanti maggiormente frequenti nei sedimenti portuali appartengono 
essenzialmente a due gruppi: 
• composti organici (pesticidi, fitofarmaci, policlorobifenili ed altri composti 
clorurati, diossine, idrocarburi policiclici aromatici, idrocarburi di origine 
petrolifera, fenoli); 
• composti inorganici (metalli pesanti tra cui arsenico, mercurio, cadmio, 
cobalto, cromo, rame, manganese, molibdeno, nichel, piombo, selenio, stagno 
e zinco). 
Sono da tener presente anche molte specie ioniche quali nitriti, nitrati, ammonio e 
fosfati, generalmente classificate come "nutrienti”, che rappresentano potenziali 
contaminanti se presenti in elevate quantità (Golterman et al., 1983). Gli altri 
anioni da considerare sono i cloruri che, contenuti nell’acqua marina, rimangono 
in quantità molto elevata anche nel sedimento dragato, disciolti nell’acqua 
interstiziale adesa alle particelle più fini; tale problema diventa significativo 
quando ci si confronta con la possibilità del recupero “a terra” del materiale di 
dragaggio o dello smaltimento in discarica (Progetto P.O. Transfrontaliero Italia-
Francia Marittimo, 2007-2013). 
 
4.1. Metalli pesanti 
Nell'ambito degli elementi in traccia, quelli di maggior rilievo dal punto di vista 
tossicologico/ambientale vengono chiamati "metalli pesanti". Sono definiti con 




• densità superiore a 4,5-5 g/cm³ e generalmente un numero atomico superiore 
a 30;  
• diversi stati di ossidazione (elementi metallici di transizione), in funzione del 
pH; 
• formazione di idrossidi con bassa solubilità; 
• grande attitudine a formare complessi;  
• elevata affinità per i solfuri;  
• comportamento ionico (di solito sono dei cationi). 
Possono essere definiti metalli pesanti da un punto di vista chimico elementi come 
Pb, Cd, Hg, Cr, Ni, Fe, Mn, Cu, Zn e Co, e per origine e meccanismo di azione 
anche non metalli quali Al, Mo, Se, B, V e As. 
FONTI DI CONTAMINAZIONE 
La presenza dei metalli pesanti è riconducibile a fonti sia naturali (substrato 
pedogenetico) sia antropiche (attività industriali, civili e agricole) (Homady et al., 
2002). 
La diffusione dei metalli pesanti nell’ambiente è legata in massima parte all’attività 
antropica. Le fonderie, le industrie elettrogalvaniche, i processi di fotoincisione, di 
vulcanizzazione ed in genere tutti quei processi che utilizzano l’elettrolisi sono fra 
le maggiori fonti di metalli pesanti quali Cu, Ni, Zn, Pb, Cr, Cd e Hg (Sequi, 
1989). 
TOSSICITA’ 
Da un punto di vista ecotossicologico, i metalli pesanti possono essere classificati in 
tre gruppi: 
• metalli essenziali per piante e animali, poiché fanno parte di strutture 
essenziali come gli enzimi (Zn, Cu), ma ad alte concentrazioni possono essere 
tossici; 
• metalli chimicamente simili ad un elemento essenziale; 
• metalli che non hanno un’azione fisiologica conosciuta. 
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Ad elevate concentrazioni intracellulari, i metalli possono essere la causa di danni 
alla membrana cellulare e al DNA, e possono modificare la specificità enzimatica 
e le funzioni cellulari. La tossicità dei metalli è dovuta alle interazioni che i 
medesimi stabiliscono con componenti cellulari essenziali mediante legami ionici 
e/o covalenti e che determinano una alterazione delle attività metaboliche cellulari 
(Bruins et al., 2000). 
MOBILITA’ 
In una matrice ambientale i metalli pesanti non possono essere metabolizzati, a 
differenza dei contaminanti organici (Sequi, 1989). Quindi, la bonifica di 
materiali contaminati da metalli consiste nel modificare la loro mobilità per 
ottenere una matrice che presenti livelli accettabili nel contenuto di questi 
elementi. 
La mobilità dei metalli dipende da una serie di fattori: 
• pH: Gli ambienti acidi favoriscono la presenza della specie ionica del metallo 
rendendo così alta la sua concentrazione nella fase acquosa. In questo modo 
risultano essere in condizioni di pronta assimilabilità e, pertanto, in grado di 
indurre fenomeni di tossicità, nonché di entrare nella rete trofica. 
Diversamente, all’aumentare del pH diminuisce la solubilità dei metalli a 
causa della formazione di ossidi ed idrossidi che precipitano, con conseguente 
diminuzione della loro assimilabilità. 
• Sostanza organica: riveste una grande importanza per quanto riguarda il 
destino dei metalli in traccia. Le sostanze organiche e i prodotti della loro 
decomposizione agiscono sull’equilibrio dei metalli in soluzione mediante 
reazione di complessazione con i seguenti effetti (Lietz e Galling, 1989): 
 
- aumento della solubilità dei metalli; 
- alterazione della loro distribuzione tra forma ossidata e ridotta; 
- alterazione della biodisponibilità e quindi della loro tossicità; 
- influenza sui processi di adsorbimento dei metalli sul materiale 
sospeso; 




In ambienti naturali acquatici, la quantità di sostanze organiche disciolte 
dipende dal bilancio tra la produzione di biomassa e la biodegradazione. 
L’influenza dei composti organici sulla tossicità e l’accumulo dei metalli 
pesanti è pertanto meno rilevante in ambienti a basso impatto antropico, 
mentre riveste un ruolo fondamentale in acque eutrofizzate o dove siano 
presenti inquinanti organici di origine antropica. Solo per il rame è stato 
riscontrato che la distribuzione delle specie dipende strettamente da chelanti 
organici naturali (Stumm e Morgan, 1981). Gli agenti complessanti organici 
possono favorire il desorbimento dei metalli pesanti dal materiale sospeso e 
dai sedimenti per poi rilasciarli, come risultato della rapida biodegradabilità 
del chelante. 
• Potenziale di ossidoriduzione: altro fattore molto importante che influenza il 
rilascio dei metalli in soluzione da parte dei sedimenti (Holmes et al., 1974; 
Millward e Moore, 1982; Van Ryssen et al., 1998). Ciò è dovuto al fatto che 
solubilità e formazione di complessi dipendono dallo stato di ossidazione del 
metallo quindi, in funzione del tipo di ambiente ossidante o riducente, variano 
le forme sotto le quali sono presenti i metalli. L’anaerobiosi dei sedimenti 
porta, ad esempio, alla riduzione del ferro trivalente a ferro bivalente, con 
conseguente effetto sulla possibile precipitazione. 
Gli elementi maggiormente influenzati da questo parametro sono quelli 
caratterizzati da più stati di ossidazione (Fe, Cu, Cr e Mn); tali metalli 
partecipano alle reazioni di ossidoriduzione che avvengono nei sedimenti, 
regolate dalla stabilità relativa dello stato ossidato o ridotto delle specie che 
prendono parte alla reazione. I solfuri insolubili di molti metalli pesanti, che 
si sono formati in condizioni ridotte, possono poi essere ossidati quando le 
condizioni diventano aerobiche, prima a zolfo elementare e poi a solfato, 
rilasciando lo ione solubile del metallo. Perciò a bassi pH e sotto condizioni 
ossidanti, gli ioni liberi sono presenti in maggiori quantità e così sono, in 
genere, più biodisponibili. Sotto condizioni riducenti, i metalli sono presenti 
soprattutto come solfuri insolubili e sono scarsamente biodisponibili. 
• Salinità: altro importante parametro che influenza, direttamente e 
indirettamente, il rilascio dei metalli pesanti dai sedimenti nelle acque 
sovrastanti. L’influenza della salinità è trascurabile in ambienti marini dove 
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rimane relativamente costante, ma assume fondamentale importanza negli 
estuari e negli ambienti di transizione dove c’è il mescolamento delle acque 
dolci con quelle salate. I metalli rilasciati vengono infatti complessati dallo 
ione cloruro e da altri leganti diventando così meno probabile il loro 
riadsorbimento sul particolato sospeso. 
• Argilla: gruppi quali SiOH, Al(OH)₂ e AlOH sono i principali responsabili 
del processo di adsorbimento sulla porzione argillosa di una matrice 
ambientale. Anche il pH gioca un ruolo fondamentale nei processi di 
adsorbimento dei metalli sulle argille, poiché lo ione H₃O+ compete con i 
cationi degli elementi in traccia con conseguente parziale rilascio di questi 
ultimi. 
Sono da tener in considerazione anche Fe e Mn, che si possono legare ai metalli sotto 
forma di ossidi e idrossidi. Lo stato di ossidazione del Fe e del Mn dipende dalla 
concentrazione dell’ossigeno e dal pH (Manahan, 1994); infatti, nelle acque di 
fondo tali elementi si trovano nelle loro forme ridotte come Mn2+ e Fe2+, mentre li 
troviamo nelle forme ossidate insolubili, come Fe2O3 e MnOx in presenza di 
ossigeno e a pH neutro o debolmente basico. Gli altri due fattori che influenzano 
lo stato di ossidazione del Fe e del Mn sono la presenza di ioni inorganici 
(bicarbonati, solfati e fosfati) e la presenza di sostanze organiche contenenti 
gruppi carbossilici o idrossilici che possono ridurre il Fe3+ e il MnO2. 
In definitiva, la facilità con cui le fasi solide presenti nei sedimenti adsorbono i 
metalli pesanti può essere così schematizzata: 
MnO2 > acidi umici > ossidi di ferro > argilla 
I PRINCIPALI METALLI PESANTI 
Rame 
E’ uno dei più essenziali elementi per piante e animali. Nella litosfera è 
relativamente scarso (70 mg/Kg) e si trova, come ione idrato, solo lo ione rameico 
(Cu2+). I composti rameosi esistono solo come composti insolubili o, in soluzione 
acquosa, come complessi. 
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Le fonti di inquinamento sono i tubi per l'acqua, gli utensili da cucina di rame o 
ramati, la presenza di industrie del ferro e dell’acciaio, la combustione del carbone 
e i rifiuti urbani. Trova anche impiego come alghicida negli scafi delle 
imbarcazioni, come materiale per la costruzione di tubi e per il trattamento del 
legname adibito a costruzione. Fonti atmosferiche di Cu al suolo sono 
riconducibili alla pioggia e alle deposizioni secche dovute alle emissioni 
industriali di Cu. 
In una matrice ambientale, tale elemento è associato con la sostanza organica, con gli 
ossidi di ferro e di manganese, con i silicati e con altri minerali. È un elemento 
fondamentale, a basse concentrazioni, per gli organismi animali e vegetali, nei 
quali è presente in tracce e sotto forma di ione Cu2+, e svolge il ruolo di attivatore 
enzimatico nelle attività metaboliche. 
Zinco 
E’ un elemento non nocivo né per animali né per piante. Ma risulta fitotossico ad 
eccessive concentrazioni, comportando effetti dannosi alle colture e alla fertilità 
del suolo. 
Le fonti principali di emissioni sono il traffico veicolare, le fonderie, gli inceneritori, 
la combustione del carbone, la preparazione di vernici e gomma, i fertilizzanti e i 
pesticidi. Lo zinco è utilizzato soprattutto nel rivestimento del ferro e delle leghe 
ferrose (zincatura) e in vernici antiruggine sotto forma di povere. 
La concentrazione di zinco nei sedimenti è riconducibile anche ai naturali processi di 
degradazione dei substrati geologici e dell’utilizzo di sostanze per la difesa 
antiparassitaria o per la fertilizzazione. 
La forma ionica Zn2+ sembra essere la forma predominante in cui è assorbito dalle 
radici delle piante, seguono poi lo Zn idratato e quello organico chelato (Kabata-
Pendias e Pendias, 1992). I fattori principali che influiscono sulla disponibilità 
dello Zn nei suoli sono il pH, la sostanza organica, l’attività microbica, l’umidità e 






E’ il metallo nocivo per qualsiasi essere vivente, con potere cancerogeno. Tuttavia, le 
concentrazioni di Cd che normalmente si trovano nell’ambiente non sono causa di 
tossicità acuta. Il maggior rischio per la salute umana è rappresentato 
dall’accumulo cronico nei reni dove causa disfunzioni. 
Le fonti di inquinamento sono gli inceneritori, le operazioni di placcatura, i depositi 
di spazzatura, il fumo di sigaretta, le industrie chimiche, petrolchimiche e 
siderurgiche, i rifiuti urbani, la combustione del carbonio, i settori della 
galvanoplastica, delle vernici e dei coloranti (Alloway, 1995). 
La concentrazione di cadmio nel suolo è funzione anche delle caratteristiche dei 
materiali originari e dell’utilizzo di sostanze contenenti metalli pesanti utilizzate 
per la difesa antiparassitaria o per la fertilizzazione (concimi fosfatici, fanghi di 
depurazione, pesticidi). 
Le forme che più comunemente si trovano comprendono lo ione Cd2+, complessi Cd-
cianuro e l’idrossido Cd(OH)2. E’ relativamente mobile in acqua ed esiste 
principalmente come ione idrato o sotto forma di complessi con acidi umici ed 
altri leganti organici. Nei suoli un incremento di pH a valori superiori a 6 
favorisce i meccanismi di precipitazione ed assorbimento sugli ossidi dei metalli, 
che ne causano la rimozione dallo stato liquido. L’assorbimento è comunque 
influenzato dalla capacità di scambio cationico di minerali argillosi, carbonati e 
materia organica presenti nel suolo e nei sedimenti. Sotto condizioni riducenti, si 
ha la formazione della specie CdS che controlla la mobilità del metallo. 
Cromo 
E’ uno dei metalli meno comuni sulla crosta terrestre e si trova solo come composto: 
il più comune è il minerale cromite (FeCr2O4). Risulta molto tossico per piante e 
animali, e cancerogeno per l’uomo se l’esposizione a tale elemento è intensa. 
Possiede diversi stati d’ossidazione che variano tra Cr2- a Cr6+ , il più diffuso è il 
Cr3+; la sua mobilità dipende dall’adsorbimento nei minerali argillosi e in ossidi a 
pH inferiori a 5, e dalla quantità di materia organica presente. La specie Cr(VI) è 
quella più tossica e più mobile (Evanko et al., 1997). 
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Le fonti di inquinamento sono gli impianti di cromatura, le fotocopiatrici 
fotomeccaniche, le vernici, l’industria del petrolio, le concerie, le cartiere, le 
tintorie e la lavorazione di acciaio e di altri metalli. In particolare, il contenuto di 
cromo può essere molto elevato in alcuni sottoprodotti dell’industria conciaria 
utilizzati per la produzione di concimi organici. 
La concentrazione di cromo nel suolo è riconducibile anche ai naturali processi di 
degradazione dei substrati geologici, all’attività vulcanica e agli incendi di foreste; 
inoltre, è funzione dell’utilizzo sul suolo di sostanze contenenti metalli pesanti 
utilizzate per la difesa antiparassitaria o per la fertilizzazione. 
Nichel 
E’ uno degli elementi più abbondanti in natura. Anche il nichel è tossico per le piante 
e per gli animali in concentrazioni superiori ai livelli medi di esposizione. 
Le sorgenti naturali di emissione di Ni sono dovute all’attività vulcanica, agli 
incendi, alla dissoluzione delle rocce e allo spry marino. Più dell’80% delle 
emissioni di Ni sono però di origine antropogenica, legata a combustibili e a 
residui di olii, alla placcatura e alle batterie. 
In una matrice ambientale, gli acidi umici giocano un ruolo importante sulla 
solubilità, essi formano complessi con il Ni nei sistemi con bassa salinità e sono in 
grado di solubilizzare il carbonato di Ni; in ambienti riducenti e anaerobici si 
forma il solfuro di nickel (NiS), estremamente insolubile, e, a pH minore di 9, il 
Ni forma dei complessi con carbonati, solfati, idrossidi ed altri leganti (Rashid et 
al., 1980). 
Piombo 
Il piombo e i suoi composti sono molto tossici per l’uomo e per gli animali in quanto 
danno luogo a fenomeni di bioaccumulo nell’organismo. Quando è rilasciato 
nell’ambiente, il Pb e le sue componenti tendono ad accumularsi nei suoli e nei 
sedimenti dove, a causa principalmente della loro bassa solubilità e indipendenza 




La concentrazione di piombo nel suolo è riconducibile a processi naturali di 
degradazione dei substrati geologici. Fonte primaria di arricchimento della 
preesistente dotazione è però l’attività antropica con l’apporto di sostanze per la 
difesa antiparassitaria e per la fertilizzazione con concimi, fanghi e compost; ma 
anche attraverso processi di fallout atmosferico. Le sue emissioni sono dovute 
anche alle fonderie, alle miniere e alla combustione di carbone. 
Forma composti a bassa solubilità complessando materiale organico (acidi fulvici ed 
umici, EDTA, aminoacidi) ed inorganico (Cl-, SO42-, CO32-, PO43-). Nei sedimenti 
anaerobici è possibile trovare il piombo tetrametile, prodotto finale di reazioni di 
alchilazione condotte da microrganismi. 
 
4.2. Idrocarburi 
Gli idrocarburi sono un insieme piuttosto eterogeneo di molecole organiche, naturali 
e di sintesi, composte essenzialmente da carbonio ed idrogeno; possono includere 
eteroatomi come ossigeno, azoto, zolfo, metalli o alogeni (Farnè, 2005). 
In funzione della loro struttura, queste molecole sono suddivise in (Davini et al., 
2001): 
• idrocarburi alifatici (alcani, alcheni, alchini e dieni): molecole lineari, 
ramificate o cicliche, sature o insature, composte da carbonio ed idrogeno 
(possono essere presenti anche alogeni). Sono molecole a basso o medio peso 
molecolare e tendono a trovarsi allo stato gassoso o liquido, in funzione della 
tensione di vapore e del punto di ebollizione. 
• idrocarburi aromatici (idrocarburi monoaromatici, BTEXS, IPA): molecole 
naturali e di sintesi, costituite da uno a sette anelli aromatici condensati. Sono 
sostanze presenti in natura allo stato liquido e solido e sono caratterizzate da 
una ridotta solubilità ed un’elevata tensione di vapore; possono avere reazioni 
di sostituzione con composti alogenati e presentare gruppi alchilici laterali. 
• idrocarburi eteroatomici (furani, purine, pirimidine, idrocarburi zolfo-
derivati): molecole che contengono uno o più atomi diversi da carbonio, 
idrogeno e alogeni. 
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• asfalteni e metallorganici (asfalteni e porfirine): molecole ad elevato peso 
molecolare ed altamente idrofobiche, presenti allo stato solido, che possono 
avere legate a sé metalli di transizione. 
MOBILITA’ 
Gli idrocarburi sono sostanze immiscibili con l’acqua e per questo vengono detti 
NAPL (Non-Aqueous Phase Liquids). La maggior parte dei prodotti petroliferi 
(benzine, carburanti avio, cherosene e gasolio da autotrazione) sono meno densi 
dell’acqua, e sono chiamati per questo LNAPL (Light Non-Aqueous Phase 
Liquids); mentre i restanti (oli combustibili ed asfalteni) sono detti DNAPL 
(Dense Non-Aqueous Phase Liquids) (Mariotti e Merlo, 2003).  
Quando sono rilasciati nel suolo, i NAPL si muovono verso il basso attraverso i pori 
della zona insatura, restando in parte adesi alle particelle del suolo (saturazione 
residua). Proseguano in questa migrazione i LNAPL, che arrivano nella zona 
satura e, in vicinanza della frangia capillare, si espandono orizzontalmente, con 
una minima penetrazione al di sotto del livello di falda. I DNAPL invece 
penetrano nella falda sino a raggiungere lo strato impermeabile che la delimita 
(Kremesec, 2005). 
Data la loro scarsa solubilità in acqua, essi si trovano negli ambienti acquatici 
essenzialmente nei sedimenti e questo comporta che vengano immobilizzati ed 
accumulati; vanno così a costituire una riserva inquinante che, tramite un continuo 
e lento rilascio, determina una cronica presenza di idrocarburi pesanti nelle acque 
superficiali e del sottosuolo. 
TOSSICITA’ 
In genere, nella valutazione di un fenomeno di inquinamento da prodotti petroliferi si 
ricercano gli “Idrocarburi Totali” o TPH (Total Petroleum Hydrocarbons) e un 
certo numero di contaminanti indicatori, che risultano rappresentativi delle 
proprietà chimico-fisico-tossicologiche delle varie classi idrocarburiche: 
• per i prodotti più leggeri come le benzine, sono utilizzati i BTEXS (Benzene, 
Toluene, Etilbenzene, Xileni, Stirene); 
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• per i composti più pesanti come gli oli lubrificanti, vengono usati gli IPA 
(idrocarburi policiclici aromatici); 
• per i contaminanti di peso intermedio come i gasoli, sono considerati sia i 
BTEXS sia gli IPA. 
Tra i contaminanti indicatori vengono presi in considerazione anche gli additivi non 
idrocarburici presenti nei prodotti petroliferi come derivati alchilici del piombo e 
il Metil-Ter-Butil-Etere (MTBE), presenti nelle benzine con funzione 
antidetonante. 
Per tali sostanze vi sono, in letteratura, innumerevoli studi di tossicità, sia di tipo 
acuto, sia di tipo cronico: 
• le sostanze a basso peso molecolare, con una minor idrofobicità e bassa 
tensione di vapore, tendono a trovarsi allo stato gassoso e quindi i maggiori 
rischi sono a carico dell’apparato respiratorio dove manifestano effetti di 
elevata tossicità acuta sulle mucose (ustioni chimiche); 
• le sostanze a medio-alto peso molecolare, con un’elevata idrofobicità e 
tensione di vapore, si presentano allo stato liquido o solido, per cui le 
principali vie di somministrazione sono per ingestione e per contatto dermico. 
Tali sostanze inducono sia effetti acuti che cronici sulle zone colpite e, per le 
sostanze aromatiche, si ha la certezza di una loro azione mutagena, 
carcinogena e genotossica. 
BIODISPONIBILITA’ 
Dal momento che gli idrocarburi sono scarsamente solubili in acqua e sono 
prontamente adsorbiti dalle particelle della matrice solida, presentano una 
biodisponibilità per la degradazione a carico della comunità microbica. 
La biodisponibilità degli idrocarburi viene influenzata da (Farnè, 2003): 
• fenomeni di chelazione da parte di diversi composti inorganici ed organici; 
• fenomeni di adsorbimento sul materiale organico (principalmente sostanze 
umiche); 




• il potenziale redox: la sua diminuzione può causare la dissoluzione degli 
ossidi di ferro e di manganese, inducendo il rilascio dei contaminanti ed 
aumentando la mobilità all’interno della matrice; 
Alcuni microrganismi hanno la capacità di rendere maggiormente biodisponibili i 
composti organici a bassa solubilità in acqua, producendo biosurfattanti. Questi 
favoriscono il rilascio degli idrocarburi pesanti dal terreno attraverso la riduzione 
della tensione superficiale all’interfaccia suolo-inquinante. 
 
5. LEGISLAZIONE SULLA GESTIONE DEI SEDIMENTI 
MARINI DI DRAGAGGIO 
Da un punto di vista legislativo, il sedimento dragato è un materiale difficile da 
gestire a causa della mancanza di Convenzioni internazionali e Direttive europee 
specifiche in questo argomento. 
Le Convenzioni esistenti sono essenzialmente focalizzate sulla prevenzione degli 
impatti sull’ambiente acquatico dovuti alle varie attività di scarico in mare 
(Convenzione di Londra, 1972; Convenzione di Barcellona, 1976; Convenzione 
OSPAR, 1992; Convenzione di Bucarest, 1992; Convenzione di Helsinki, 1992). 
Le Direttive europee odierne, invece, sono legate principalmente ai settori 
dell’acqua, dei rifiuti e della discarica (Direttiva relativa alle discariche dei rifiuti, 
1999/31/CE; Direttiva Quadro sulle Acque, 2000/60/CE; Direttiva Quadro sulla 
Strategia per l'Ambiente Marino, 2008/56/CE; Direttiva sui rifiuti, 2008/98/CE). 
Anche nel contesto italiano la gestione dei materiali provenienti dai dragaggi risulta 
controversa perché le diverse fonti normative di riferimento non sono tra loro 
coordinate. 
NORMATIVE ITALIANE 
Con il DM del 24/01/96 vengono descritte le procedure per ottenere l'autorizzazione 
per lo scarico in mare o in ambienti adiacenti (spiagge, lagune, stagni salmastri e 
terrapieni costieri) di sedimenti provenienti da dragaggi di fondali di ambienti 
marini o salmastri, o di terreni litoranei emersi. Si applica anche a tutte le 
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movimentazioni di sedimenti in ambito marino (es. posa di cavi e condotte 
sottomarine). 
Successivamente, l’Art. 35 del D.Lgs. 152/1999, odierno Art. 109 del D.Lgs. 
152/2006, stabilisce che l'autorizzazione per lo scarico in mare di materiali di 
escavo di fondali marini o salmastri o di terreni litoranei emersi può essere 
ottenuta solo se si dimostra che questi materiali non possono essere utilizzati, a 
causa di motivi tecnici o economici, per il ripascimento o recupero o altro 
smaltimento. Questo Art. riprende quanto indicato dalla Convenzione di Londra 
del 1972, che considera il materiale di risulta una “risorsa” da recuperare, 
piuttosto che un materiale di rifiuto. Metodi e criteri per lo scarico in mare 
saranno illustrati in uno specifico decreto del Ministero dell'Ambiente, non ancora 
emesso. 
Con l’Art. 21 della Legge 179/2002 si stabilisce che le Regioni sono le autorità 
competenti per il rilascio dell'autorizzazione per gli interventi di protezione 
costiera (ripascimento), nonché di immersione di materiali di escavo di fondali 
marini o salmastri o di terreni litoranei emersi all'interno di casse di colmata, di 
vasche di raccolta o comunque di strutture di contenimento poste in ambito 
costiero. 
Nel 2007, l’APAT (Agenzia per la Protezione dell'Ambiente e per i servizi Tecnici) e 
l’ICRAM (Istituto Centrale per la Ricerca Scientifica e Tecnologica applicata al 
Mare) hanno redatto il “Manuale per la movimentazione dei sedimenti 
marini”, un documento tecnico che fornisce criteri per l’intero processo di 
dragaggio dei sedimenti, dalla caratterizzazione alla loro destinazione finale, 
identificando diverse classi di qualità dei sedimenti e possibili opzioni di gestione. 
Le procedure e i criteri contenuti nel presente documento sono attualmente in fase 
di revisione al fine di essere trasformati in allegati tecnici di un Decreto 
Ministeriale. 
L’Art.1, par. 996 della Legge 296/2006 e del suo Decreto di attuazione (DM del 
7/11/2008) modifica la Legge n. 84 del 28/01/1994 relativa alla "Riordino della 
legislazione in materia portuale" definendo alcuni criteri per l’esecuzione 
dell’attività di dragaggio e per la gestione dei sedimenti dragati in aree portuali 
situati all'interno dei SIN. Nel 2012, tale legge è stata ulteriormente modificata, 
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lasciando il decreto di attuazione, per il momento, intatto (Art.48 del D.Lgs. 
1/2012, convertito nella Legge 27/2012). 
Secondo questa normativa, il progetto di dragaggio deve essere presentato 
dall'Autorità portuale (o laddove non istituita, dall'ente competente) al Ministero 
delle Infrastrutture, che lo approva entro 30 giorni sotto il profilo tecnico-
economico e lo trasmette al Ministero dell'Ambiente per l'approvazione definitiva, 
intervenendo entro 30 giorni dalla suddetta trasmissione. Tale progetto deve 
contenere: 
• il progetto della vasca di colmata (quando presente); 
• una dettagliata caratterizzazione fisica, chimica, microbiologica ed 
ecotossicologica, secondo il DM del 7/11/2008 (All. A); 
• tecniche idonee di lavoro per il dragaggio (che devono ridurre al minimo la 
dispersione di sedimenti) e di trasporto dei sedimenti dragati, e attuazione di 
una corretta opzione di gestione. 
Sempre all’interno di questa normativa, vengono proposte delle possibili opzioni di 
gestione del sedimento dragato nei porti localizzati all’interno dei SIN: 
1. Ripascimento degli arenili 
2. Formazione di terreni costieri 
3. Miglioramento dei fondali marini attraverso attività di capping 
Per queste modalità di gestione, il materiale dragato deve presentare, all’origine o a 
seguito di trattamenti di decontaminazione (esclusi i processi finalizzati alla 
immobilizzazione degli inquinanti), caratteristiche fisiche, chimiche e 
microbiologiche analoghe al fondale del sito di prelievo e a quello del sito di 
destinazione. Inoltre, tale materiale non deve presentare positività ai test 
ecotossicologici. 
4. Riutilizzo a terra 
In questo caso, il materiale dragato non deve presentare, all’origine o a seguito di 
trattamenti di decontaminazione (esclusi i processi finalizzati alla 
immobilizzazione degli inquinanti), livelli di contaminazione superiori a quelli 
stabiliti dal D.Lgs. 152/2006 (All. 5, Tab. 1; colonna A o B in base al tipo di uso) 
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e deve risultare conforme al test di cessione da compiere in base al DM del 
5/02/1998. 
5. Refluimento all’interno di casse di colmata o in strutture di contenimento 
Per quest’ultima gestione, il materiale dragato non deve risultare pericoloso 
all’origine o a seguito di trattamenti di decontaminazione (esclusi i processi 
finalizzati alla immobilizzazione degli inquinanti). Queste strutture di 
contenimento devono presentare un sistema di impermeabilizzazione naturale o 
artificiale in grado di assicurare requisiti di permeabilità equivalenti a quelli di 
uno strato di materiale naturale (spessore di 1 m con K ≤ a 1,0 x 10-9 m/s). Nel 
caso in cui, al termine delle attività di refluimento, il materiale presenti livelli di 
inquinamento superiori ai valori limite (All. 5, Tab. 1 del D.Lgs. 152/2006) deve 
essere attivata la procedura di bonifica dell’area derivante dall’attività di colmata 
in base alla destinazione d’uso. Se le concentrazioni residue degli inquinanti, dopo 
la bonifica, eccedono i valori limite, devono essere adottate misure di sicurezza e 
l’accettabilità di tali concentrazioni deve essere accertata attraverso una analisi di 
rischio riconosciuta a livello internazionale in base al DM del 7/11/2008 (All. B). 
Con l’Art.5 bis della medesima Legge 296/2006 viene data una piccola 
considerazione anche ai materiali dragati all’interno dei porti non compresi nei 
SIN. Sono riassunte le medesime opzioni possibili di gestione sopradette (ad 
eccezione del riutilizzo a terra) senza però fornire alcun requisito specifico. 
Altra normativa italiana da menzionare in riferimento alla gestione dei sedimenti 
dragati è il DM 161/2012, che riporta i criteri qualitativi da soddisfare affinché i 
materiali di scavo (che includono anche i materiali provenienti da dragaggi 
marini) siano considerati sottoprodotti e non rifiuti ai sensi dell’Art.183 comma 1 
del D.Lgs. 152/2006. Se viene identificato come sottoprodotto, il sedimento 
dragato può essere riutilizzato per la realizzazione di riempimenti, ripascimenti, 







Le tecnologie disponibili per la bonifica di suoli contaminati possono essere 
applicate anche sui sedimenti marini inquinati. Queste strategie sono 
fondamentalmente distinguibili in due tipologie: strategie di tipo ingegneristico, 
basate principalmente su metodologie chimiche, fisiche e termiche e strategie 
biologiche, che si avvalgono di agenti biologici per la decontaminazione (Bollag e 
Bollag, 1995). 
 I trattamenti chimici comprendono tipicamente reazioni redox che 
trasformano gli inquinanti in composti meno tossici o meno mobili.  
 I trattamenti fisici si basano su sistemi in grado di separare i contaminanti 
dalla matrice solida o liquida e di ottenerli in forma concentrata, destinandoli 
poi a un trattamento finale.  
 I trattamenti termici possono indurre la separazione dell’inquinante 
mediante desorbimento/volatilizzazione, oppure causarne la distruzione per 
pirolisi; o ancora provocarne l’immobilizzazione mediante fusione della 
matrice solida nella quale si trovano. 
 I trattamenti biologici, comunemente chiamati tecnologie di bioremediation, 
utilizzano i microrganismi e gli organismi viventi in genere (piante, 
organismi della pedofauna) per degradare i contaminanti presenti nei 
sedimenti. I contaminanti organici, che rappresentano per i microrganismi 
una fonte di nutrimento, vengono generalmente degradati ad anidride 
carbonica e acqua (in condizioni aerobiche). L’impiego di metodi biologici si 
sta diffondendo grazie anche all’efficacia da essi dimostrata e ai costi 
notevolmente inferiori rispetto ai tradizionali metodi di bonifica. 
I processi di bonifica possono essere applicati: 
• in situ: cioè direttamente sul luogo della contaminazione; 
• ex situ: cioè dopo avere effettuato l’escavazione del sedimento contaminato.  
Le tecnologie di bonifica possono poi essere raggruppate in tre classi, ottenute 
tenendo conto del tipo di azione esercitata sui contaminanti: 
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• separazione e concentrazione: l’inquinante viene separato dalla matrice 
ambientale o dalla fase liquida, concentrato e inviato a un trattamento finale; 
• trasformazione: l’inquinante viene convertito mediante reazioni chimiche o 
biologiche in un prodotto meno pericoloso o innocuo; 
• immobilizzazione/inertizzazione: la mobilità dell’inquinante viene ridotta o 
mediante la formazione di prodotti molto poco solubili o per inglobamento in 
una matrice che ne impedisce fisicamente il movimento. 
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6.1. Sediment washing 
La tecnologia di sediment washing rappresenta una valida soluzione per la 
decontaminazione dei sedimenti marini contaminati. Questo trattamento sfrutta 
due meccanismi: 
• Fisico: consiste nel lavaggio e nella separazione granulometrica dei 
sedimenti, principalmente mediante l’impiego di idrocicloni e vagli ad umido, 
ai fini del recupero della sabbia. Attraverso questo processo si riduce il 
volume di materiale effettivamente contaminato, spostando la 
contaminazione sulla frazione più fine del materiale (argilla, limo e sostanza 
organica) che presenta una maggior capacità di adsorbimento delle sostanze 
inquinanti. 
• Chimico: realizza il trasferimento per dissoluzione dei contaminanti organici 
e inorganici nel liquido di estrazione. Nelle configurazioni impiantistiche più 
semplici il liquido di lavaggio è acqua, in quelle più complesse in fase di 
sperimentazione è costituito da soluzioni acquose contenenti specifici 
reagenti chimici (agenti chelanti o surfattanti) per favorire il passaggio degli 
inquinanti dal sedimento alla soluzione estraente. 
La sabbia recuperata con questo tipo di trattamento può subire un ulteriore lavaggio, 
talvolta con specifici solventi, per eliminare i residui del fluido di estrazione 
contaminato. La frazione pelitica dei sedimenti, invece, nella quale risultano 
maggiormente concentrati gli inquinanti, viene generalmente avviata ad un 
secondo trattamento di decontaminazione (solidificazione/stabilizzazione, 
desorbimento termico, vetrificazione,…) in modo da ottenere le caratteristiche 
idonee alla destinazione d’uso finale (US-EPA, 1993). Il liquido di lavaggio 
uscente dall’impianto di sediment washing viene depurato e successivamente 
ricircolato nel sistema o scaricato in acque superficiali o fognatura (nel rispetto 
del limite soglia dei parametri chimici riportato nel D.Lgs. 152/2006). 
Il processo di sediment washing raggiunge una miglior efficienza quando i sedimenti 
dragati sono caratterizzati da una frazione pelitica inferiore al 40%. Per quanto 
riguarda la decontaminazione, l’efficienza di questo trattamento diminuisce in 
presenza di un’elevata capacità di scambio cationico nella matrice ambientale, che 
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tende a legare maggiormente gli inquinanti. Per incrementare tale efficienza 
vengono spesso aggiunte sostanze capaci di rimuovere i contaminanti dal 
materiale solido, per esempio surfattanti (nei confronti di idrocarburi) e acidi o 
agenti chelanti (nei confronti di pesticidi e metalli) (US-EPA, 1993). 
 
6.2. Bioremediation 
Le tecnologie di bonifica biologiche sono chiamate anche col nome di 
biorisanamento o bioremediation e sfruttano le capacità degradative dei 
microrganismi indigeni o esogeni, per detossificare, degradare e rimuovere i 
contaminanti ambientali (Farnè, 2003). 
In queste tecniche biologiche, il ruolo centrale è svolto dai microrganismi, grazie alla 
loro naturale versatilità metabolica e alla loro capacità di trasformare numerose 
sostanze, anche quelle normalmente definibili xenobiotiche, cioè del tutto estranee 
al complesso metabolico ed enzimatico di ogni organismo vivente. I 
microrganismi possono potenzialmente detossificare numerosi ambienti inquinati, 
utilizzando sostanze organiche inquinanti come fonte di energia e di nutrienti; e 
quindi determinando la loro decomposizione in composti più semplici fino a CO2 
e acqua. 
Nelle tecniche di disinquinamento biologiche, oltre ai microrganismi, sono usati 
anche organismi della pedofauna (lombrichi in particolare) e le specie vegetali 
(phytoremediation). 
I principali protagonisti dei processi biologici, sono le proteine enzimatiche, che 
hanno un ruolo fondamentale nella bioremediation; alcuni esempi della loro 
applicabilità e possibile efficacia sono ampliamente riportati in letteratura 
(Nannipieri e Bollag, 1991). 
TECNICHE BIOLOGICHE 
Le metodologie biologiche più diffuse sono (Farnè, 2005; Smith e Hinchee, 1993; 
Nyer, 1996; US-EPA, 1998; Robertiello e Carrera, 2005): 
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 Bioventing (BV) e biosparging (BS): sono tecnologie di biorisanamento in 
situ simili tra loro, in cui si stimola la degradazione microbica autoctona 
fornendo: ossigeno atmosferico, mediante lance infisse nella matrice 
ambientale (BV) e nella falda (BS), e i nutrienti minerali, attraverso idonei 
dispersori detti sparger. Sono tecnologie che si caratterizzano per i bassi costi 
ed il modesto impatto ambientale e sono particolarmente efficaci in matrici 
contaminati da idrocarburi di origine petrolifera. 
 Natural attenuation (NA): è una metodologia in situ che si basa sulla 
riduzione della contaminazione per opera dei processi chimici, fisici e 
biologici che avvengono nell’ambiente (biodegradazione, dispersione, 
diluizione, adsorbimento, volatilizzazione, distruzione chimica, 
stabilizzazione). Tale approccio necessita di un accurato monitoraggio dei 
parametri chimico-fisico-biologici che sono alla base della decontaminazione 
del sito. 
 Landfarming: tecnologia che consiste nel disporre su una superficie non 
permeabile uno strato inferiore al metro di materiale contaminato, 
assicurando nel tempo il mantenimento delle migliori condizioni per la 
degradazione microbica; e questo attraverso il rivoltamento della matrice e 
l’aggiunta di nutrienti minerali. 
 Biopile: tecnologia che prevede la formazione di cumuli, opportunamente 
impermeabilizzati, di matrice inquinata a cui sono addizionati nutrienti e 
ammendanti, che ne migliorano lavorabilità e traspirazione. Inoltre, viene 
estratta l’aria presente per rimuovere i contaminanti più volatili e per 
richiamare aria nel cumulo, stimolando il processo di biodegradazione. 
Vengono anche installati sistemi di raccolta dei vapori e del percolato, per il 
loro successivo trattamento. 
 Bioreattori: è una metodica ex situ in cui il materiale da trattare viene 
trasferito in un reattore, in cui si ha un sistema a tre fasi (solida, liquida, 
gassosa) sottoposto a continua miscelazione. I reattori sono essenzialmente di 
tipo slurry o a tamburo rotante. Questa tecnologia risulta costosa, ma 
consente maggiori possibilità di successo e tempi minori rispetto agli altri 
approcci biologici perché vi è un maggiore contatto tra flora microbica ed 
inquinante ed anche un accurato controllo (e la correzione) di tutti i parametri 
critici che governano i processi di biodegradation. Nei bioreattori inoltre si 
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possono inoculare microrganismi, o loro consorzi, selezionati per le loro 
peculiari caratteristiche biodegradative sui composti recalcitranti e persistenti; 
microrganismi provenienti dalle matrici contaminate (bioaugmentation). 
 Phytoremediation: è una metodologia relativamente recente e poco costosa, 
che utilizza le piante superiori, ed i microrganismi ad esse associate, per 
bonificare siti contaminati da metalli pesanti, sostanze radioattive e inquinanti 
organici. Tale tecnica sfrutta più processi concomitanti: fitoestrazione ed 
accumulo nelle foglie, fitodegradazione e microdegradazione nella rizosfera, 
fitovolatilizzazione dalle foglie, fitostabilizzazione nella rizosfera per effetto 
di sostanze secrete che riducono la biodisponibilità e rizofiltrazione da parte 
dell’apparato radicale delle acque superficiali e di falda (Petruzzelli et al., 
2005). 
 Mycoremediation: tecnologia che prevede l’utilizzo di funghi per la 
degradazione di sostanze organiche recalcitranti xenobiotiche: idrocarburi 
mono e poliaromatici, fenoli clorurati, ammino-, nitro- e azoaromatici. Tale 
tecnica si applica per elevati e storici inquinamenti, dopo aver 
preventivamente adottato tecnologie non biologiche; oppure direttamente 
come bioaugmentation, in associazione ad altre metodologie biologiche 
(landfarming, biopile, bioreattori). 
• Compostaggio: consiste nella disposizione del materiale da trattare in cumuli 
o in strati sovrapposti con differenti modalità di aerazione. 
VANTAGGI E SVANTAGGI 
Rispetto alle tecniche di risanamento di tipo ingegneristico, i metodi biologici di 
bonifica presentano molti vantaggi (Baker e Herson, 1994; Carrera e Buzzelli, 
2000; Farnè, 2005): 







Tabella 6.2.1 Costi unitari delle principali tecnologie di bonifica 





INTERVENTO COSTO (€/ton) 
Incenerimento Non biologico 250-1050 
Vetrificazione Non biologico 280-560 
Desorbimento termico Non biologico 80-330 
Estrazione con solventi Non biologico 110-410 
Soil washing Non biologico 40-60 
Bioventing Biologico 5-40 
Landfarming Biologico 5-60 
Biopile Biologico 60-65 
Bioreattore slurry Biologico 60-110 
Natural attenuation Biologico 14-28 
 
• Terreni bonificati biologicamente attivi, e dunque vivi: vengono 
salvaguardate le matrici ambientali presenti nel sito e nell’area interessata 
dagli effetti dell’inquinamento. 
• Definitiva distruzione degli inquinanti biodegradabili; più in generale 
riduzione permanente e significativa della concentrazione nelle diverse 
matrici ambientali, degli effetti tossici e della mobilità delle sostanze 
inquinanti. 
• Positivo impatto sull’opinione pubblica rispetto ad altri tipi di interventi di 
bonifica. I trattamenti di phytoremediation in particolare possono avere un 
ottimo riscontro paesaggistico, anche attraverso la scelta di specie vegetali 
opportune. 
 
I trattamenti di tipo biologico presentano comunque anche alcuni svantaggi e limiti 
di applicazione (Baker e Herson, 1994; Carrera e Buzzelli, 2000): 
• Un lungo periodo, non sempre stimabile a priori, per avere una buona 
decontaminazione, in special modo se la matrice ambientale è fortemente 
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inquinata; questo in relazione alle fasi di acclimatamento e metaboliche dei 
microrganismi (o delle specie vegetali, se impiegate). 
• La limitazione nell’applicabilità di tecniche biologiche in presenza di livelli 
di contaminanti troppo elevati, soprattutto nel caso di impiego di specie 
vegetali: la phytoremediation è applicabile per livelli di contaminazione non 
troppo elevati. 
• Il risultato finale dell’intervento può portare ad avere un eventuale livello di 
contaminazione residua; è possibile la persistenza di contaminazione residua 
di frazioni xenobiotiche recalcitranti, anche nei casi in cui si siano realizzate 
ottime condizioni degradative. 
• Le condizioni ambientali devono essere monitorate costantemente, affinché 
permangano favorevoli allo sviluppo della flora batterica (o delle specie 
vegetali). Sono quindi necessarie operazioni di mantenimento del sito nel 
corso del tempo. In particolare, negli interventi di phytoremediation, gelo, 
siccità, attacco di insetti e malattie infettive sono alcuni dei maggiori 
problemi che si possono incontrare; i microrganismi richiedono invece 
determinati intervalli di pH e di temperatura (spesso ampi) per il loro 
sviluppo. 
• La conoscenza ancora incompleta dei meccanismi di degradazione di 
composti xenobiotici e comunque della biodisponibilità dei contaminanti da 
rimuovere. 
• La necessità di valutare preventivamente l’efficacia del trattamento biologico.  
LA NECESSITÀ DELLA SPERIMENTAZIONE 
Per superare almeno in parte tali incertezze, è possibile attuare un piano di 
sperimentazione su scala di laboratorio. Tali studi rappresentano un veloce, 
efficace ed economico approccio sperimentale, capace di (Carrera e Buzzelli, 
2000): 
• verificare le potenzialità biodegradative del materiale contaminato; 
• definire quali parametri chimico-fisico-microbiologici monitorare e con quale 
frequenza; 
• pianificare, dimensionare ed ottimizzare il processo di biorisanamento; 
• dare una stima oggettiva delle tempistiche e dei risultati dell’intervento.  
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Questi saggi di laboratorio si basano sull’impiego e la messa a punto di: 
• microcosmi: test di ridottissime dimensioni in cui si studiano le interazioni 
microrganismi-inquinante e le cinetiche degradative; 
• mesocosmi (impianti pilota): sistemi modello di alcuni m3 di matrice 
contaminata, in cui viene simulato il processo di risanamento che si vuole 
attuare, riuscendo così a valutare il destino dei contaminanti all’interno del 




I microrganismi presenti in una matrice ambientale sono i principali agenti dei 
processi di disinquinamento che avvengono nella bioremediation. Il principio 
cardine su cui si basa la bioremediation consiste proprio nella capacità di alcuni 
microrganismi di trasformare il materiale organico inquinante in biomassa e in 
anidride carbonica ed acqua, ovvero di mineralizzare il substrato (Adriano et al., 
1999). I contaminanti organici, tra i quali il petrolio e i suoi derivati, sono 
composti in gran parte da carbonio, per cui rappresentano sicuramente una fonte 
di nutrimento per alcune tipologie di microrganismi. 
I microrganismi di una matrice ambientale (principalmente batteri, funghi e 
attinomiceti) costituiscono un complesso ed articolato ecosistema, insieme alle 
eventuali specie vegetali e organismi della mesofauna e della microfauna presenti 
nella matrice. In associazione tra di loro, sono alla base dei processi degradativi 
all’interno di un substrato, che portano alla mineralizzazione della sostanza 
organica fino a composti più semplici. Si tratta di processi fondamentali, inseriti 
nella catena del detrito, che consentono il turnover dei nutrienti in natura (Sequi, 
1989). 
BIODEGRADAZIONE DEI COMPOSTI XENOBIOTICI 
I microrganismi, grazie alla versatilità del loro metabolismo, sono in grado di 
degradare e utilizzare vari composti organici tossici come sorgente di energia. La 
capacità dei microrganismi di utilizzare la sostanza organica ed i contaminanti 
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organici come fonte di energia, dipende dalla loro abilità nel produrre enzimi, 
necessari per la degradazione del substrato. Infatti, grazie agli enzimi, i 
microrganismi riescono a scindere la sostanza organica in molecole a più basso 
peso molecolare che possono essere utilizzate dalle cellule microbiche. I 
microrganismi richiedono infatti, per sopravvivere e riprodursi, una fonte di 
carbonio, macronutrienti (azoto, fosforo e potassio) ed altri elementi presenti in 
tracce.  
Numerose sono le classi di inquinanti organici sui quali i microrganismi possono 
intervenire degradandoli in forme meno tossiche; tra le principali troviamo 
(IUPAC, 2001): 
• solventi clorurati (tricloroetilene, percloroetilene); 
• bifenili policlorurati (4-clorobifenile); 
• BTEX (benzene, toluene, etilbenzene, xilene); 
• idrocarburi policromatici-IPA (naftalene, antracene, pirene, benzopirene); 
• pesticidi (atrazina, carbofurano, glicofosfato, parathion, ecc.).  
IL CASO DEGLI IDROCARBURI 
Nel caso degli idrocarburi il processo di degradazione consiste comunemente nel 
trasformarli in anidride carbonica e acqua. Questa trasformazione avviene all’interno 
delle cellule dei microrganismi mediante una serie di reazioni di ossidazione parziali 
e progressive. Tutto ciò avviene in un mezzo acquoso perché i microrganismi 
operano solo in tale ambiente. 
Il problema che si presenta ai microrganismi è di duplice natura: 
• “catturare” gli idrocarburi in un mezzo acquoso in cui sono praticamente 
insolubili (biodisponibilità) (Head, 1998); 
• fare in modo che, una volta catturati, essi attraversino la parete cellulare di 
natura normalmente idrofila. 
I microrganismi hanno sviluppato approcci diversi per risolvere il problema, ma 
essenzialmente la soluzione consiste nella produzione di composti con capacità 
emulsionanti (Syldati e Wagner, 1987): 
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• Alcuni microrganismi sono capaci di produrre surfattanti ionici che 
favoriscono la formazione di emulsioni idrocarburi-acqua. Gli idrocarburi 
emulsionati acquistano caratteristiche di idrofilicità tali da poter attraversare 
la parete cellulare. 
• Altri cambiano la natura della propria parete cellulare producendo polimeri 
con strutture di surfattanti non ionici che, aderendo alla superficie del 
microrganismo, rendono la cellula lipofila e quindi capace di convivere 
normalmente con gli idrocarburi. 
Data l’origine, sia i surfattanti ionici, sia quelli non ionici, vengono comunemente 
indicati come biosurfattanti. 
Una volta entrati nella cellula microbica, gli idrocarburi vengono progressivamente 
demoliti mediante una successione di reazioni chimiche di ossidazione. Per 
avvenire, ciascuna di queste reazioni necessita di catalizzatori altamente specifici: 
gli enzimi. 
Si attiva così una catena metabolica, in cui ciascun enzima catalizza la 
trasformazione di una sostanza in un prodotto; prodotto che viene ulteriormente 
ossidato con la reazione catalizzata dall’enzima successivo, sino alla completa 
mineralizzazione in anidride carbonica e acqua. 
USO DEI MICRORGANISMI NELLA BIOREMEDIATION 
La maggior parte delle tecnologie di bioremediation delle matrici ambientali 
sfruttano le capacità degradative dei microrganismi: 
 La pratica più comune, chiamata bioenhancement, consiste nello stimolare, 
tramite aggiunta di nutrienti, le popolazioni microbiche naturalmente presenti 
nella matrice da decontaminare (popolazioni autoctone), a spese delle 
sostanze da degradare. Studi precedenti hanno dimostrato l’effetto positivo di 
fertilizzanti inorganici nella decontaminazione di differenti tipi di suoli 
contenenti alti livelli di idrocarburi: terreni umidi con vegetazione e desertici 
(Delille et al., 2004), cambisol, podsol e fluvisol (Bundy et al., 2001), regosol 
(Margesin et al., 2007), e sedimenti marini (Xu e Obbard, 2004). 
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Tuttavia, anche dopo l’aggiunta di nutrienti, il sito contaminato può 
presentare condizioni tali da non consentire lo sviluppo delle popolazioni 
microbiche autoctone (van Veen et al., 1997). 
 Un’altra possibile applicazione è la bioaugmentation che consiste 
nell’inoculare nella matrice da decontaminare, microrganismi con specifiche 
capacità degradative. Possono essere selezionati specie batteriche (Ueno et 
al., 2007), fungine (D’Annibale et al., 2006) o consorzi misti di questi 
microrganismi (Boonchan et al., 2000; Yu et al., 2005), sia dai materiali stessi 
da bonificare che da materiali provenienti da siti diversi. L’impiego di questi 
“pacchetti preconfezionati” di batteri (Cerniglia, 1992), non costituisce 
garanzia di successo. Infatti, i microrganismi prodotti allo scopo in 
laboratorio, spesso agiscono con efficacia solo in specifiche condizioni 
ambientali, simili a quelle riprodotte nei laboratori dove essi sono stati 
coltivati. Nel caso in cui le condizioni del sito contaminato siano molto 
distanti da quelle idonee per la bioremediation, le possibilità di intervento si 
riducono considerevolmente. In particolare, la bassa capacità di degradare i 
contaminanti organici da parte dei microrganismi inoculati può esser dovuta a 
vari fattori (Margesin e Schinner, 1997; Bento et al., 2005; Yu et al., 2005): 
- suscettibilità nei confronti di tossine o predatori presenti nella matrice 
contaminata; 
- fenomeni di competizione con la popolazione microbica autoctona per 
i nutrienti e le nicchie ecologiche disponibili; 
- preferenza nell’utilizzo della sostanza organica piuttosto che dei 
contaminanti, per ricavare carbonio ed energia essenziali per la 
crescita; 
- presenza di composti intermedi tossici derivati dalla biodegradazione 
microbica degli idrocarburi ad alto peso molecolare; 
- incapacità di muoversi fino ai siti contenenti maggiormente i 
contaminanti, cioè all’interno dei micropori. 
 Le tecnologie di bioenhancement e bioaugmentation possono essere anche 
utilizzate in combinazione attraverso l’apporto di microrganismi (batteri, 
funghi e lieviti) specifici per la biodegradazione dei contaminanti organici in 
associazione a nutrienti capaci di stimolare l’attività di degradazione sia della 
biomassa microbica selezionata che di quella autoctona presente all’interno 
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della matrice ambientale da decontaminare. Questa tecnica di bioremediation 
ha mostrato efficacia in un suolo contaminato da IPA, in termini di riduzione 
della tossicità in Heterocypris incongruens (organismo bentonico utilizzato 
nei test ecotossicologici per la sua particolare sensibilità alla presenza di 
contaminanti organici e inorganici) e di aumento nella concentrazione della 
comunità batterica tellurica, specialmente dei ceppi microbici produttori di 
biosurfattanti (Coccia, 2009). L’azione positiva delle due tecnologie di 
bioremediation in associazione nella decontaminazione è stata inoltre rilevata 
in un suolo contaminato da xenobiotici, in particolare da idrocarburi (C<12) e 
PCB, nel quale le loro concentrazioni si sono ridotte fino a livelli inferiori 
rispetto ai limiti di legge (Brignoli, 2008). 
Un’altra possibile applicazione di tipo bioenhancement-bioaugmentation 
può essere rappresentata anche dall’addizione di sostanza organica. Una 
pratica che apporta al terreno sostanze nutritive in grado di stimolare un 
rapido incremento della biomassa microbica presente e che al contempo 
apporta nuove forme microbiche. Tutto ciò viene avvalorato da numerosi 
studi, che  riportano gli effetti dell’applicazione di materiale organico sulle 
proprietà agronomiche, chimico-fisiche e strutturali dei suoli (Lax e Garcia-
Orenes, 1993; Diaz et al., 1994; Roldan et al., 1994; Giusquiami et al., 1995). 
CONDIZIONI OTTIMALI PER LA BIODEGRADAZIONE 
La velocità di degradazione di un inquinante è influenzata dalle sue caratteristiche 
chimico-fisiche e da fattori biologici. 
Tra i fattori chimici, la struttura molecolare dell’inquinante ha un ruolo molto 
importante. Infatti, a seconda che si tratti di strutture simili a composti naturali 
oppure strutture lontane da esse, la suscettibilità alla biodegradazione 
dell’inquinante può variare molto (Blackburn e Hafker, 1993): 
• nel primo caso i microrganismi possiedono un adeguato corredo enzimatico 
che consente una degradazione relativamente rapida e molto spinta, sino alla 
mineralizzazione (Ait-Longomazino et al., 1991);  
• nel secondo caso la degradazione è più lenta e spesso si arresta ai primi 
derivati. È possibile che i microrganismi sviluppino la capacità di degradare 
un inquinante sia tramite mutazione, sia per adattamento enzimatico.  
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Tra i fattori fisici, ci sono la temperatura, l'umidità, la presenza di ossigeno: 
• Un aumento di temperatura incrementa sia le reazioni biochimiche, sia quelle 
chimiche, per cui esiste una correlazione positiva tra temperatura e 
degradazione. 
• L'umidità agisce positivamente sulla degradazione in quanto l'acqua funge da 
solvente, nonché da reagente, per le reazioni idrolitiche; ed è essenziale per 
l'attività microbica. Tuttavia un eccesso idrico può influire negativamente per 
il prevalere di condizioni asfittiche che privilegiano le reazioni di riduzione e 
inibiscono l'attività microbica. 
• La presenza dell’ossigeno favorisce un meccanismo metabolico di tipo 
aerobico, permettendo lo sfruttamento di alcune attività enzimatiche, quali ad 
esempio le ossidasi, che permettono una più rapida ed efficace eliminazione 
degli inquinanti organici. 
Diversi sono i parametri ambientali che devono essere ottimizzati durante un 
processo di bioremediation: 
 presenza di ossigeno; 
 macronutrienti: C, N, P; 
 elementi in traccia (micronutrienti): Fe, Mn, Zn, ecc.; 
 umidità; 
 pH (quello ottimale per i microrganismi è compreso tra 5 e 10); 
 potenziale redox; 
 temperatura (10-45 °C); 
 struttura della matrice; 
 TOC (Total Organic Carbon); 
 biodisponibilità di inquinanti. 
Quanto a quest’ultimo aspetto, nell’impiego di microrganismi per la bonifica di siti 
inquinati, un fattore da considerare è appunto la disponibilità dell’ inquinante 
(biodisponibilità): se questo rimane bloccato all’interno dei micropori del terreno, 
può non essere accessibile al microrganismo. In questo caso si può optare per 
l’introduzione di sostanze detergenti, quali surfattanti di origine chimica o 




LA SOSTANZA ORGANICA 
Le matrici ambientali contaminate sono spesso povere di sostanza organica e 
mostrano condizioni ambientali sfavorevoli in termini di disponibilità di nutrienti 
e concentrazione di ossigeno, che limitano la crescita e l’attività microbica, e 
quindi la degradazione dei contaminanti organici (Jùrgensen et al., 2000). 
Ammendanti organici, come fanghi di depurazione e compost, hanno un elevato 
contenuto di nutrienti e un’alta densità e diversità di microrganismi, che possono 
influenzare l'attività e la composizione della comunità microbica autoctona e 
quindi l'entità di rimozione dei contaminanti (Ros et al., 2006). Per questi motivi, 
la sostanza organica può rappresentare una tecnica di bioenhancement-
bioaugmentation per una matrice ambientale contaminata da idrocarburi. 
Nella bioremediation di suoli contaminati sono stati utilizzati diversi ammendanti 
organici. Ammendanti organici freschi come i fanghi di depurazione possono 
essere considerati una fonte di sostanza organica grazie al loro contributo di 
nutrienti facilmente disponibili per i microorganismi. Tuttavia, i fanghi di 
depurazione possono rappresentare una potenziale fonte di contaminazione di 
metalli pesanti (Gupta e Sinha, 2007), contaminanti organici (Stevens et al., 2003) 
e microrganismi patogeni (Al-Bachir et al., 2003). E’ importante, quindi, eseguire 
una caratterizzazione chimica e biologica dei fanghi prima di disporli su una 
matrice ambientale. Diversi studi hanno dimostrato che il compostaggio del fango 
di depurazione può ridurre il livello dei contaminanti organici e dei microrganismi 
patogeni presenti in questo materiale (Nielsen, 2007; Peruzzi et al., 2011.). 
Inoltre, l’umificazione della sostanza organica può diminuire la biodisponibilità 
dei metalli pesanti e dei contaminanti organici attraverso la formazione di 
complessi umo-inquinanti (Garcìa et al., 1995, Clemente e Bernal, 2006). 
La sostanza organica stabilizzata è ben conosciuta per il miglioramento di varie 
caratteristiche di una matrice ambientale (Six et al., 2002): 
• chimico-nutrizionali, attraverso la somministrazione di nutrienti a lento 
rilascio; 




• fisiche, migliorando la struttura del materiale. 
BIODEGRADAZIONE DI CONTAMINANTI ORGANICI 
Numerosi studi hanno dimostrato l’efficienza della sostanza organica, sia fresca che 
stabilizzata, nella bioremediation di suoli contaminati da idrocarburi. 
Ceccanti et al., 2006 hanno rilevato dopo 3 mesi dall’aggiunta di compost in un 
terreno contaminato da TPH, una riduzione superiore al 50% di questi 
contaminanti, oltre ad un aumento della respirazione microbica e dell’attività 
enzimatica del suolo. Anche Gallego et al. (2001) hanno registrato un aumento del 
tasso di degradazione degli idrocarburi (diesel) in un suolo sabbioso contaminato 
da questi composti, dopo l'applicazione di fanghi derivati da un impianto di 
depurazione di acque reflue civili. 
L'efficacia dei rifiuti organici provenienti da fonti animali, quali pollina (PM), letame 
bovino (CD) e letame suino (PW), come opzione di biorisanamento di un suolo 
inquinato è stata dimostrata da Adesodum e Mbagwu (2008); questi autori hanno 
riportato il seguente ordine di efficienza: PM > PW > CD. L’applicazione della 
sostanza organica nel suolo è risultata particolarmente utile anche nella 
biodegradazione degli IPA (Hamdi et al., 2007); infatti, è stato registrato un 
aumento del degradazione del pirene e dell’antracene in un terreno contaminato 
da questi composti, dopo l’aggiunta di acque reflue e paglia di riso in 
decomposizione. Ros et al. (2010) hanno condotto un processo di landfarming su 
un terreno contaminato da TPH attraverso l’utilizzo di fanghi freschi di 
depurazione e di fanghi ottenuti da compostaggio. In 8 mesi di sperimentazione, 
con la sostanza organica fresca è stata ottenuta una maggiore degradazione degli 
idrocarburi (46%) rispetto al compost (36%). Tuttavia, studi precedenti hanno 
messo in evidenza che l'applicazione di sostanza organica non matura e/o non 
stabilizzata può influenzare negativamente le proprietà del suolo e 
conseguentemente la crescita delle piante (Senesi e Plaza, 2007; Ramirez et al., 
2008). 
Gli effetti del biorisanamento ad opera della pollina, dei fanghi di depurazione e dei 
rifiuti solidi organici urbani su suoli contaminati da idrocarburi (benzina) sono 
stati studiati da Tejada et al. (2008). I risultati ottenuti in questo studio indicano 
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che l'aggiunta di sostanza organica nel suolo può diminuire l’inibizione causata 
dagli idrocarburi sulla respirazione microbica e sulle attività enzimatiche; tale 
diminuzione sembra essere maggiore in presenza di materiali organici con un 
elevato contenuto di acidi umici. Gli acidi umici hanno una maggiore aromaticità 
degli acidi fulvici, legata al un maggior numero di anelli aromatici. Per questo 
motivo, il legame degli acidi umici con i composti organici della benzina è più 
forte rispetto a quello degli acidi fulvici. Questi dati sono in accordo con i risultati 
riportati da Kollist-Siigur et al. (2001), che dimostrano una maggiore affinità di 
legame per gli IPA da parte degli acidi umici rispetto a quelli fulvici. 
Un altro aspetto importante da tenere in considerazione nella pianificazione di un 
trattamento di bioremediation è la quantità di sostanza organica da applicare alla 
matrice da decontaminare (Namkoong et al., 2002). Un’elevata aggiunta o 
applicazioni ripetitive di fango in una matrice possono apportare alti carichi di 
contaminanti organici che ostacolano l'attività microbica autoctona (Barajas-
Aceves et al., 2002; Garcìa et al., 1994). Inoltre, la mineralizzazione del compost 
può influenzare negativamente le proprietà fisico-chimiche del substrato a causa 
dell’acidità e dell’elevata salinità che caratterizzano il compost (Li et al., 2001; 
Hamdi et al., 2007.). 
BIODISPONIBILITA’ DEI METALLI PESANTI 
Gli ammendanti organici svolgono un ruolo importante nel controllo della 
disponibilità dei metalli pesanti attraverso i cambiamenti delle proprietà chimiche 
della matrice e la capacità di chelare i contaminanti (Plaza et al., 2009). Per questo 
motivo, gli ammendanti organici possono migliorare il biorisanamento di suoli 
contaminati da metalli pesanti attraverso vari processi che includono 
l'immobilizzazione, la riduzione e la volatilizzazione. È chiaro che il sequestro dei 
contaminanti inorganici da parte delle sostanze umiche può rappresentare un 
vantaggio perché riduce il bioaccumulo e il rischio di lisciviazione di questi 
elementi. Ma dall’altra parte, la sostanza organica può rappresentare un 
compartimento di conservazione a lungo termine dei metalli pesanti, rendendo 





Il potenziale riutilizzo dei sedimenti marini di dragaggio decontaminati dipende 
principalmente dal tipo e dal grado di contaminazione del materiale; in base alla 
destinazione d’uso, devono essere rispettati i limiti soglia relativi ai contaminanti 
organici e inorganici stabiliti dal D.Lgs. 152/2006 (All. 5, Tab. 1). 
Nella scelta di un corretto riutilizzo del sedimento decontaminato devono essere 
considerate anche le caratteristiche granulometriche del materiale. In genere, una 
matrice rocciosa o sabbiosa risulta essere più idonea come materiale da 
costruzione (es. dighe, sottofondi stradali, banchine). Tuttavia, la sabbia può 
anche essere impiegata per il ripascimento degli arenili. Un materiale costituito 
prevalentemente da argilla o limo, invece, risulta essere più adatto per la 
produzione di laterizi, per il miglioramento di habitat o per un riutilizzo in campo 
agricolo (Dotto, 2013). 
Tra i più importanti esempi di reimpiego dei sedimenti dragati, si annoverano 
(Progetto P.O. Transfrontaliero Italia-Francia Marittimo, 2007-2013): 
• ricostruzione e ripascimento dei litorali erosi; 
• costruzione di terrapieni, banchine, dighe, sottofondi stradali e coperture per 
discariche; 
• riempimento delle depressioni di corsi d’acqua e sistemi marini; 
• realizzazione di barene artificiali per la ricostruzione di lagune e stagni; 
• creazione di zone umide per ripopolamento ittico e oasi faunistiche; 




Figura 7.1 Possibili reimpieghi del sedimento dragato decontaminato: sottofondo 
stradale, granulato cementizio, laterizi (in alto), ripascimento di arenili, zona umida e 
laguna (in basso). 
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Il presente lavoro di tesi si inserisce nella problematica della decontaminazione e del 
recupero funzionale di sedimenti marini di dragaggio. 
Presso l’Istituto per lo Studio degli Ecosistemi del CNR (Consiglio Nazionale delle 
Ricerche) di Pisa, lo studio ha valutato l’efficacia di un trattamento biologico 
mediante enzyme enhanced bioremediation sul sedimento tal quale e su due 
frazioni granulometriche, sabbia fine e pelite, derivate dal trattamento meccanico 
operato sul medesimo sedimento grazie ad un impianto pilota di sediment 
washing. In particolare, l’obiettivo è stato quello di valutare l’efficacia di questa 
tecnologia di bioremediation in termini di: 
 rimozione dei contaminanti organici; 
 cambiamento o blocco della mobilità dei contaminanti inorganici; 
 miglioramento delle caratteristiche chimico-fisiche e biologiche delle tre 
matrici (sedimento tal quale, sabbia fine e pelite) e renderle così funzionali e 










































Il presente lavoro di tesi è stato svolto all’interno di un progetto di studio che ha 
coinvolto diversi partecipanti e che ha avuto l’obbiettivo di esaminare la fattibilità 
di una tecnologia di enzyme enhanced bioremediation utilizzata da sola e in 
combinazione con il trattamento di sediment washing nella decontaminazione e 
nel recupero funzionale di sedimenti marini di dragaggio, per un loro riutilizzo in 
ambito agronomico-ambientale. 
Al presente progetto hanno collaborato: 
• l’Autorità Portuale di Livorno con il prelievo dei sedimenti ed il loro 
conferimento all’impianto pilota di sediment washing; 
• l’ente pubblico ISPRA (Istituto Superiore per la Protezione e la Ricerca 
Ambientale) con l’avvio dell’impianto pilota per la separazione 
granulometrica del sedimento e l’esecuzione dei saggi ecotossicologici sui 
campioni; 
• l’azienda Eurovix che ha fornito i bioattivatori utilizzati in questa tecnica di 
bioremediation; 
• l’Istituto per lo Studio degli Ecosistemi (ISE) del CNR di Pisa per la 
determinazione della concentrazione dei metalli pesanti e dei parametri 
chimici e funzionali sui sedimenti, e dei metalli pesanti sull’acqua di lavaggio 
risultante dall’impianto pilota; 
• l’Università Politecnica delle Marche con l’esecuzione delle analisi degli 




1. DRAGAGGIO E TRASPORTO DEI SEDIMENTI 
 
I sedimenti interessati dallo studio sono stati 
prelevati nell’area dell’imboccatura nord 
del porto di Livorno, nei pressi della diga 
del Marzocco. 
Il dragaggio è stato effettuato impiegando una 
benna mordente (grab dredger), al fine di 
ridurre fenomeni di torbidità, e quindi di 
dispersione dei contaminanti nella colonna 
d’acqua, che si sarebbero maggiormente 
presentati con l’utilizzo di una benna 
semplice (backhoe dredger). 
 
Figura 1.1 Porto di Livorno 
 
 
Dopo il prelievo, il materiale dragato è stato 
rilasciato in un container a bordo dello stesso 
pontone, per riempire successivamente dei big 
bags: contenitori omologati in polipropilene 
impermeabile atti a contenere materiali sciolti 
come i sedimenti marini. Per il presente 
progetto sono stati utilizzati 10 big-bags da 1 m³ 
di volume e 1500 Kg di portata, che sono stati 
riempiti fino al raggiungimento del volume 
totale di almeno 5 m³. 
Figura 1.2 Big bag 
 
I sedimenti sono stati trasportati in un’area messa a disposizione dall’Autorità 
Portuale di Livorno per il trattamento di sediment washing. Il materiale è stato 
omogeneizzato in una piccola zona delimitata da barriere di tipo New Jersey e 





















Il presente progetto di studio ha previsto come prima fase la separazione 
granulometrica del sedimento dragato (sedimento tal quale) attraverso il 
trattamento meccanico di sediment washing, per ottenere una frazione grossolona 
con dimensione tra 200 μm e 63 μm (sabbia fine) ed una frazione fine con 
dimensione inferiore a 63 μm (limo-argilla o pelite). Successivamente, sul 
sedimento tal quale e sulle frazioni ottenute è stata eseguita la sperimentazione 
basata sull’applicazione del trattamento biologico di enzyme enhanced 
bioremediation, realizzato in mesocosmi (contenitori di plastica). 
  
(1) SEDIMENT WASHING 
Sedimento tal quale 
Sabbia fine 
(200 μm - 63 μm) 
Pelite 
(< 63 μm) 
(2) ENZYME ENHANCED 
BIOREMEDIATION 
Figura 2.1 Schema di lavoro 
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2.1. Impianto pilota di sediment washing 
 
L’impianto pilota di sediment washing per la separazione granulometrica dei 
sedimenti dragati è stato installato e messo in funzione da ISPRA. 
Le diverse unità costituenti l’impianto pilota si possono distinguere in: 
• Area di carico 
• Vibrovaglio 
• 1° unità di idrociclonatura 
• Celle di attrizione 
• Coclea 
• 2° unità di idrociclonatura 
• Filtro a sacchetto 
• Serbatoi per la decantazione 




L’area di carico è rappresentata dalla zona di raccolta dei sedimenti ed è utilizzata 
per alimentare costantemente l’impianto attraverso il caricamento manuale del 
materiale dragato. La prima separazione granulometrica è effettuata da un 
vibrovaglio (05) con tela da 4 mm, che viene irrorato con 4 getti d’acqua ad alta 
pressione. Tale operazione è fondamentale per separare la parte grossolana (massi 
e molluschi bivalvi principalmente) da quella più fine del sedimento. 
 
  
Figura 2.1.3 Area di carico Figura 2.1.4 Vibrovaglio 
















Quest’ultima frazione passa in una pompa (10) che alimenta la prima unità di 
idrociclonatura (20), deputata all’ulteriore suddivisione del materiale più fine da 
quello con maggiore dimensione per effetto della forza centrifuga. Il successivo 
passaggio avviene in due celle di attrizione (30): piccole vasche a sezione 
ottagonale entro cui ruotano due alberi dotati di palette gommate. In questa fase, il 
materiale viene disgregato e liberato dai contaminanti grazie all’attrito generato 
dallo sfregamento delle particelle solide con le palette ruotanti. 
 
  
Figura 2.1.5 Primo idrociclone Figura 2.1.6 Celle di attrizione 
 
Il materiale uscente attraversa una coclea (40), una serie di spire a grosso spessore 
senza albero centrale che ruota separando e disidratando il materiale grossolano 
(200 μm - 2 mm) dalla torbida (< 200 μm). Quest’ultima frazione scende per 
gravità in una pompa (50) che alimenta la seconda unità di idrociclonatura (60) 
che a sua volta separa due ultime frazioni: sabbia fine (63 μm - 200 μm), scaricata 
e disidratata all’interno di un filtro a sacchetto, e pelite, frazione limo-argillosa (< 
63 μm), stoccata in serbatoi per la decantazione. 
 
  





Figura 2.1.9 Filtro a sacchetto 
 
Figura 2.1.10 Serbatoi per la decantazione 
 
 
2.2. Enzyme enhanced bioremediation 
La tecnologia di bioremediation ha previsto l’applicazione di specifici bioattivatori 
prodotti dall’azienda Eurovix: una miscela di microorganismi, enzimi e 
sinergizzanti selezionati per la bonifica di matrici ambientali inquinate da 
composti organici difficilmente degradabili. 
Questi attivatori biologici, applicati da soli o in sinergia con specifici nutrienti, 
agiscono ottimizzando e velocizzando i processi biodegradativi attuati dalla 
microflora autoctona presente nella matrice da decontaminare, oltre che dai 




La sperimentazione ha avuto inizio a Luglio 2014 con la caratterizzazione inziale 
delle tre matrici e del fango biologico stabilizzato, e con il campionamento 
dell’acqua di lavaggio in uscita dall’impianto pilota per la determinazione dei 
metalli pesanti. 
I mesocosmi previsti dalla sperimentazione sono stati allestiti il 29 Luglio all’interno 






3.1. Allestimento dei mesocosmi 
I mesocosmi utilizzati sono contenitori di plastica trasparente (56x32x38 cm/45 l), 
nei quali sono state collocate le tre matrici (aliquote di 25 Kg). 
Il sedimento tal quale e la sabbia fine sono stati sottoposti in triplicato ai seguenti 
trattamenti: 
1. Controllo (Sedimento tq, Sabbia); 
2. Aggiunta di bioattivatori (Sedimento tq+BIO, Sabbia+BIO). 
La pelite è stata trattata in modo diverso: a causa della struttura fisica compatta, si è 
ritenuto opportuno miscelare la stessa con fango biologico stabilizzato (1Kg di 
fango/20 Kg di pelite). In questo caso, la sperimentazione è stata condotta in 
doppio in quanto il quantitativo di pelite a disposizione non consentiva 
l’allestimento di ulteriori prove. Inoltre, la preparazione di altro materiale avrebbe 
introdotto un’altra variabile vista l’eterogeneità del sedimento. I trattamenti 
effettuati sulla pelite sono stati:  
1. Controllo (Pelite); 
2. Aggiunta di bioattivatori (Pelite+BIO); 
3. Aggiunta di bioattivatori e fango biologico stabilizzato 
(Pelite+BIO+Fango). 
 
La quantità di bioattivatori è stata determinata dai tecnici di Eurovix in funzione 
delle caratteristiche chimico-fisiche delle matrici da decontaminare (circa 100 g di 
miscela/20 Kg di matrice). I bioattivatori sono stati applicati attraverso lo 
spargimento della miscela in polvere e successivo rivoltamento manuale del 
materiale. 
Ogni settimana è stata effettuata manualmente un’areazione delle matrici per evitare 






3.2. Campionamento ed analisi periodiche 
Il primo campionamento (t0) è stato effettuato il 29 Luglio, immediatamente dopo 
l’aggiunta dei bioattivatori; a distanza di 1 mese (29 Agosto) e 3 mesi (29 
Ottobre) dal tempo t0 sono stati eseguiti i successivi campionamenti (t1 e t2). 
Prima di ogni campionamento, le matrici sono state rivoltate con lo scopo di 
omogenizzare il materiale. Da ciascun mesocosmo è stato prelevato un campione 
composito formato da 5 sotto-campioni di sedimento. Ogni campione è stato 
essiccato all’aria e successivamente pestato e setacciato a 2 mm per le analisi 
fisiche, chimiche e biologiche. 
 
Pelite + BIO 
+ Fango 

















Figura 3.1.1 Allestimento dei mesocosmi 
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Nei laboratori dell’Istituto per lo Studio degli Ecosistemi, le analisi effettuate sui 
campioni hanno riguardato: 
 
• la valutazione del livello degli inquinanti inorganici e organici, considerati 
indicatori diretti del processo di decontaminazione; 
• la determinazione dei parametri chimico-fisici e biologici considerati 
indicatori del recupero agronomico-ambientale e biologico, rispettivamente. 
 









fisiche Analisi biologiche 
Tempi T0, T1 e T2 Tempi T0 e T2 Tempi T0, T1 e T2 Tempi T0, T1 e T2 
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1. MATERIALI UTILIZZATI 
Per l’allestimento della sperimentazione in mesocosmi sono stati utilizzati i seguenti 
materiali: 
• Sedimento tal quale: sedimento dragato; 
• Sabbia fine: frazione grossolana del sedimento tal quale (200 μm - 63 μm); 
• Pelite: frazione fine del sedimento tal quale (< 63 μm); 
• Bioattivatori: miscela di microorganismi, enzimi e sinergizzanti selezionati 
per la bonifica di matrici inquinate; 
• Fango biologico stabilizzato: fango fitostabilizzato. 
 
  
Figura 1.1 Sedimento tal quale al t0 Figura 1.2 Sabbia fine al t0 
  
Figura 1.3 Pelite al t0 Figura 1.4 Fango biologico stabilizzato 
 





1.1. Caratterizzazione iniziale di sedimento, frazioni 
granulometriche, fango e acqua di lavaggio 
All’inizio della sperimentazione, i campioni di sedimento tal quale, sabbia fine, 
pelite e fango sono stati sottoposti a caratterizzazione fisica, chimica e biologica. 


























Umidità (%) 26,06 22,16 52,75 / 
pH 8,28 8,66 8,13 5,50 
C.E. (dS/m) 16,84 1,14 2,23 4,25 
NO3 (mgNO3-/Kgss) 20,03 2,40 5,34 38,12 
NH3 (mgNH4+/Kgss) 14,14 7,91 41,01 924,11 
TN (%) 0,38 0,21 0,40 3,18 
TOC (%) 1,93 1,01 2,42 25,40 
Ptot (gP/Kgss) 0,65 0,61 0,59 12,57 
Pass (gP/Kgss) 0,004 0,004 0,003 0,458 
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quale Sabbia fine Pelite Fango 
Deidrogenasi 
(ugINTF/gss*h) 0,44 0,24 1,84 2,48 
Butirrato esterasi 
(umolMUF/gss*h) 70,99 0 266,51 791,98 
ß-glucosidasi 
(umolMUF/gss*h) 14,26 1,89 25,04 859,90 
Fosfatasi 
(umolMUF/gss*h) 89,02 5,25 110,62 182,85 
Arilsolfatasi 
(umolMUF/gss*h) 34,09 0 102,00 0 
Tabella 1.1.3 Livello di contaminanti inorganici e organici in sedimento tal quale, sabbia fine, 

















Metalli Totali:       
Cu (mg/Kg) 123 55 83 587 120 600 
Zn (mg/Kg) 230 94 170 910 150 1500 
Cd (mg/Kg) n.d. n.d. n.d. n.d. 2 15 
Cr (mg/Kg) 64 21 53 41 150 800 
Ni (mg/Kg) 49 16 44 28 120 500 
Pb (mg/Kg) 60 22 48 110 100 1000 
Idrocarburi Tot. 
(mg/Kg) 5447 3973 5648 / 50 750 
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Nell’acqua di lavaggio in uscita dall’impianto pilota di sediment washing, la 
concentrazione dei metalli pesanti totali (Cu, Zn, Cd, Cr, Ni, Pb) è risultata 
inferiore al valore soglia stabilito da D.Lgs. 152/2006 All. 5, Tab. 3, per lo scarico 





Nel presente studio sono stati utilizzati una miscela di bioattivatori con specifiche 
caratteristiche fisiche-chimiche e biologiche riportate nella tabella seguente. 
 
 
Tabella 1.2.1 Caratteristiche fisiche e composizione dei bioattivatori 
 
CARATTERISTICHE FISICHE 
Stato fisico:   Polvere Umidità:   4-5% 
pH in soluzione:    7 ± 0,5 (rapp.1:2,5 acqua) Colore:    Beige 







Limiti di legge secondo il D.Lgs. 
152/2006 All.5, Tab. 3 
Scarico in acque 
superficiali 
Scarico in rete 
fognaria 
Cu (mg/L) 0,09 ≤ 0,1 ≤ 0,4 
Zn (mg/L) 0,33 ≤ 0,5 ≤ 1 
Cd (mg/L) n.d. ≤ 0,02 ≤ 0,02 
Cr (mg/L) n.d. ≤ 2 ≤ 4 
Ni (mg/L) 0,26 ≤ 2 ≤ 4 




Ceppi microbici selezionati (batterici - 
fungini) Estratti di Fucus - Laminaria 
Lieviti selezionati Terreno colturale AGAR 
Componenti enzimatiche Estratti di Ascophillum 
Supporti vegetali Biocatalizzatori minerali naturali 
Amminoacidi e oligopeptidi Carboidrati 
Fattori di crescita naturali  
 
Non contiene OGM 
I microrganismi contenuti nel prodotto appartengono alla classe 1 come 
definizione del COUNCIL DIRECTIVE 93/88/EEC del 12.10.1993 
I ceppi batterici utilizzati nella preparazione del prodotto, non rientrano 
nell’elenco degli agenti Biologici classificati nell’allegato XLVI del D.Lgs. 
81/2008. 
Non contiene agenti che possano provocare  malattie infettive in soggetti 
umani, animali o vegetali. 
 
 
1.3. Fango biologico stabilizzato 
Il fango utilizzato nella sperimentazione è un materiale ottenuto dalla depurazione di 
reflui civili dopo trattamento di fitostabilizzazione. In questo processo, il fango 
biologico è stato sottoposto a disidratazione e digestione (mineralizzazione della 
sostanza organica e igienizzazione della materia secca) utilizzando una macrofita 
radicata emergente, la cannuccia di palude (Phragmites australis). 
Nel presente studio, il fango biologico stabilizzato è stato applicato solamente alla 
pelite, questo per evitare l’eventuale asfissia derivante dalla struttura fisica 
compatta di questa frazione. E’ importante menzionare anche altre funzioni 
positive dell’aggiunta di sostanza organica (Masciandaro et al., 2013): 
• funzioni chimiche: migliora e stabilizza il pH, aumenta la capacità di scambio 
cationico, fornisce nutrienti e lega/degrada i contaminanti; 
• funzioni biologiche: aumenta la biodiversità microbica, limita lo sviluppo 
delle malattie telluriche. 
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 Dall’altro lato, l’aspetto negativo derivante dall’utilizzo del fango biologico è 
costituito dall’alto contenuto di metalli pesanti rispetto alle matrici di partenza. 
Tali concentrazioni sono comunque inferiori ai limiti di legge per uso 
commerciale e industriale (D.Lgs 152/2006, All. 5, Tab. 1b). 
 
2. METODOLOGIE ANALITICHE 
 
2.1. Estratti impiegati nelle analisi 
Estratti acquosi 
Campione secco e acqua distillata sono stati posti in contenitori di plastica da 50 mL 
in rapporto p/v differente a seconda dell’analisi effettuata: 1:2,5 per il pH, 1:2 per 
la conducibilità elettrica e 1:5 per la concentrazione dei nitrati. 
I contenitori sono stati messi ad agitare a temperatura ambiente per 2 h in bagno 
termostatico (tipo Doubnoff). 
Estratti in DTPA 
In tubi di plastica Falcon da 50 mL sono stati posti campione secco e soluzione 
estraente a pH 6,4 (CH3COONH4 1M / DTPA 0,005M) in rapporto 1:10 e 1:5 p/v 
per la determinazione del contenuto di fosforo assimilabile (Pass) e dei metalli 
pesanti assimilabili, rispettivamente.  
I tubi sono stati messi ad agitare a temperatura ambiente per 2 h in bagno Doubnoff e 
poi a centrifugare a 3500 rpm per 10 minuti. 
Estratti mineralizzati 
In tubi di digestione in teflon (vessels) sono stati posti 0,5 g di campione secco e 2 
mL di H₂O₂ al 30%, lasciati a riposo per circa 20 minuti, e successivamente 6 mL 
di HNO₃ al 65%. I tubi sono stati chiusi ermeticamente con appositi tappi a 
pressione e posti nel mineralizzatore a microonde, Milestone mod. ETHOS1 
Advanced Microwave Digestion System, col seguente ciclo operativo: 
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 1° step: innalzamento della temperatura a 120 °C (3 minuti); 
 2° step: a 120 °C per 5 minuti; 
 3° step: innalzamento della temperatura a 180 °C (10 minuti); 
 4° step: a 180 °C  per 15 minuti; 
 ventilazione finale per 10 minuti. 
 
Il contenuto di ogni tubo è stato filtrato su carta Whatman 42 (carta da filtro con 
lenta velocità di filtrazione) in un matraccio da 25 ml, portato poi a volume con 
acqua bidistillata. 
Su tali estratti è stato determinato il contenuto di fosforo totale (Ptot) e dei metalli 
pesanti totali. 
 
2.2. Metodologie chimiche-fisiche 
Umidità 
L’umidità è stata calcolata come differenza tra il peso di un campione fresco e il peso 
del medesimo campione dopo essiccazione a 105 °C. 
Sono state utilizzate capsule di porcellana, tenute in stufa a 105 °C per una notte e 
successivamente poste a raffreddare in essiccatore. Ciascuna capsula è stata pesata 
e, dopo aver posto all’interno circa 10 g di campione, è stata tenuta in stufa per 
una notte. Il giorno dopo, le capsule contenenti il campione sono state 
nuovamente pesate. 
La differenza dei pesi registrati rappresenta l’umidità residua, che può essere 
espressa in percentuale tramite la seguente proporzione: 
Pf : Ps = x : 100 
Dove:  
Pf = peso fresco 





La granulometria consiste nella determinazione della distribuzione delle particelle di 
una matrice ambientale (suolo o sedimento) in base al loro diametro. 
Normalmente la separazione delle singole particelle con diametro superiore a 0.2 
mm si esegue mediante setacci; per la frazione di diametro inferiore si ricorre a 
criteri idrodinamici fondati sulla differenza di velocità di sedimentazione di 
particelle con peso diverso.  
Le determinazioni sono state effettuate su 10 g di campione essiccato all’aria e 
setacciato a 2 mm. È stato posto in un beacker con 40 ml di acqua deionizzata e 
5ml di esametafosfato di sodio (NaPO3)6 al 5%. Il tutto è stato messo ad agitare su 
agitatore magnetico per 2 h. Il contenuto del beacker è stato poi versato in un 
levigatore di Andreasen, portato a volume con acqua deionizzata e agitato per 
circa 2 minuti in modo da ottenere una sospensione omogenea. Una volta 
terminata l’agitazione, si sono attesi 9 minuti e 36 secondi per eseguire il primo 
prelievo, che è costituito da limo e argilla (L+A). La sospensione restante è stata 
nuovamente portata a volume, agitata e lasciata a sedimentare per 16 h, al fine di 
eseguire il prelievo dell’argilla (A). Ogni frazione è stata raccolta in una capsula 
tarata e successivamente posta in stufa prima di essere pesata. 
Calcolo: 
  













  Sabbia (%) ( )= − +100 L A  
Dove: 
D = peso del disperdente (esametafosfato di sodio) 
Vl = volume del levigatore 
Vp = volume prelevato 




pH e conducibilità elettrica 
Il pH è stato determinato sugli estratti acquosi (1:2,5) dei campioni tramite il 
Titroproprocessor 672 della Methron, con scala di 0,01 unità, dotato di un 
elettrodo a vetro combinato Methron AG CH-9100 Herisau. Prima delle misure, 
l’apparecchio è stato tarato con due soluzioni tampone rispettivamente a pH 4 e 7. 
La conducibilità elettrica è stata determinata sugli estratti acquosi (1:2) dei campioni 
mediante l’utilizzo di un conducimetro, Orion mod. 150 Aplus. 
Nitrati 
L’azoto nitrico è stato determinato sugli estratti acquosi (1:5) dei campioni, dopo 
centrifugazione degli stessi in provette di plastica a 4400 rpm per 10 minuti. 
Le letture della concentrazione dei nitrati sono state effettuate mediante l’utilizzo 
dello spettrofotometro UV-visibile, UNICAM mod.UV500. Il surnatante degli 
estratti è stato letto alle lunghezze d'onda di 210 e 270 nm, contro un bianco senza 
campione. Le due densità ottiche rilevate dallo strumento sono state sottratte e il 
risultato è stato trasformato in concentrazione, espressa in mgNO3-/Kgss, 
mediante una retta ottenuta con concentrazioni note di azoto nitrico. 
Ammoniaca 
L’azoto ammoniacale è stato determinato sul surnatante degli stessi estratti acquosi 
ottenuti per l’analisi dell’azoto nitrico. 
Le letture della concentrazione dell’ammoniaca sono state effettuate mediante 
l’utilizzo dell’elettrodo selettivo per NH₃, Mettler Toledo. L’elettrodo è 
caratterizzato dalla presenza, sulla sua estremità inferiore, di una membrana 
idrofobica permeabile all’NH₃ gassosa, rilevandone la sua concentrazione nella 
soluzione acquosa. 
Azoto totale (TN) 
La determinazione dell’azoto totale è stata effettuata su 60-80 mg di campione 
setacciato molto fine, attraverso l’utilizzo di un analizzatore elementare FP-528 
PROTEIN/NITROGEN DETERMINATOR (Leco). Il metodo è fondato sulla 
completa ed istantanea ossidazione del campione per “flash combustion” (900 
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°C), con conseguente conversione di tutte le sostanze organiche ed inorganiche in 
prodotti gassosi. 
Tutte le forme di azoto sono convertite (atmosfera ossidativa) in ossidi di azoto 
(NOx), raccolte ed infine ridotte ad azoto molecolare (N₂). Tra i prodotti della 
combustione sono presenti anche CO₂ e H₂O che sono eliminati grazie alla 
presenza di due trappole. La quantità dell’azoto viene rilevata da una cella a 
conduttibilità termica ed espressa in percentuale. L’apparecchio viene calibrato 
con EDTA con concentrazione di azoto pari a 9,57%. 
Carbonio organico totale (TOC) 
La determinazione del carbonio organico totale è stata effettuata su 50-100 mg di 
campione setacciato molto fine, attraverso l’utilizzo di un analizzatore elementare 
RC-412 MULTIPHASE CARBON (Leco). Il metodo è fondato sulla completa ed 
istantanea ossidazione del campione per “flash combustion” con conseguente 
conversione di tutte le sostanze organiche ed inorganiche in prodotti gassosi. 
Durante la combustione del campione, in atmosfera ossidativa, tutte le forme di 
carbonio (ad eccezione di qualche carburo simile a SiC) sono convertite in CO₂. 
Il campione è stato introdotto all’interno di una fornace impostata per passare da una 
temperatura di 300 °C ad una di 950 °C. Con l’aumentare della temperatura si ha 
la combustione delle diverse forme del carbonio: per la parte organica il range di 
temperatura di ossidazione-volatilizzazione è compreso fra i 300 °C e i 650 °C, 
mentre per la frazione inorganica tra i 650 °C e i 950 °C. La CO₂ prodotta viene 
trasportata tramite un flusso di ossigeno fino ad una cella IR, dove, attraverso un 
sistema di spettrometria infrarossa, lo strumento è in grado di determinare 
l’identità e la quantità delle molecole residenti all’interno della cella. Il 
quantitativo di carbonio viene espresso in percentuale. L’apparecchio viene 
calibrato con EDTA con concentrazione di carbonio pari a 40,9%. 
Fosforo totale (Ptot) 
La concentrazione di fosforo totale è stata determinata su 0,5 ml di estratto 
mineralizzato (tal quale o opportunamente diluito in base al contenuto di fosforo). 
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La metodica ha previsto l'aggiunta di una goccia della soluzione di p-nitrofenolo 
(0,25%) e di NaOH 5 M sufficiente a far virare al giallo il colore dell’indicatore. 
Successivamente è stato aggiunto 1 ml di reattivo* specifico per il fosforo e tutti i 
campioni sono stati portati ad un volume finale di 10 ml con acqua distillata. 
Dopo 10 minuti è stata effettuata la lettura spettrofotometrica alla lunghezza 
d’onda di 720 nm. Le densità ottiche rilevate dallo strumento sono state 
trasformate in concentrazioni, espresse in mgP/Kgss, mediante una retta ottenuta 
con concentrazioni note di fosforo trattato nello stesso modo dei campioni. 
*Preparazione del reattivo: 
Si aggiungono 1,5 g d’acido ascorbico a 100 ml della soluzione C ottenuta unendo 
le soluzioni A e B e aggiungendo 10 ml di potassio antimonio tartrato allo 0,5%; il 
volume finale di 100 ml è stato raggiunto con acqua distillata. 
Soluzione A: 12,5 ml di H2SO4 in 40 ml di H2O. 
Soluzione B: 1 g di molibdato di ammonio in 30 ml di H2O; riscaldamento a 60 
°C. 
Fosforo assimilabile (Pass) 
Ad 1 ml di estratto in DTPA (1:10) dei campioni, è stata aggiunta una goccia della 
soluzione di p-nitrofenolo e una quantità di H2SO4 2,5 M, sufficiente a far 
scomparire il colore giallo dell’indicatore. Successivamente vengono aggiunto 1 
ml di reattivo del fosforo e acqua distillata, fino ad ottenere un volume finale di 10 
ml. Le letture sono eseguite, dopo 10 minuti, alla lunghezza di 720 nm contro un 
bianco contenente tutti i reagenti escluso il campione. Le densità ottiche rilevate 
dallo strumento sono state trasformate in concentrazioni, espresse in mgP/Kgss, 
mediante una retta ottenuta con concentrazioni note di fosforo trattato nello stesso 
modo dei campioni. 
Metalli pesanti totali e assimilabili 
I metalli pesanti totali sono stati determinati sugli estratti mineralizzati e sulle acque 
di lavaggio dell’impianto pilota. Mentre, i metalli pesanti assimilabili sono stati 
rilevati sugli estratti in DTPA. L’analisi è avvenuta mediante spettrometria di 
emissione a plasma: ICP, inductively coupled plasma (LIBERTY AX – Sequential 
ICP-OES – Varian). 
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Idrocarburi totali (TPH) 
La determinazione degli idrocarburi è stata eseguita attraverso estrazione frazionata 
su 2 g di campione secco con l’ausilio di ultrasuoni. In particolare, sono state 
effettuate 4 estrazioni consecutive con 9 ml di n-pentano in bagno ad ultrasuoni 
per 30 minuti. L’estratto raccolto dopo ogni ciclo è stato fatto essiccare all’aria e 
pesato. La quantità degli idrocarburi è stata espressa in mg/Kgss. 
 
2.3. Metodologie biologiche 
Respirazione microbica 
L’attività respiratoria di una matrice ambientale è un indice dell’attività biologica 
presente. 
La metodica prevede il posizionamento in un beacker di 20 g di campione fresco 
(umidità almeno pari al 50% della capacità di ritenzione idrica) e questo a sua 
volta sul fondo di un recipiente in vetro da 1 L con tappo a vite. Prima della 
chiusura, nello stesso contenitore si pone un altro beacker con 4 mL di NaOH 1N. 
Si prepara anche un controllo rappresentato da un recipiente contenente solo il 
beacker con NaOH. Tutte le prove si incubano a temperatura ambiente per 3 
giorni: durante questo periodo di tempo, l’idrossido di sodio reagisce con il 
biossido di carbonio racchiuso nel recipiente, producendo Na₂CO₃.  
Al termine dell’incubazione, si aprono i recipienti e si preleva il beacker con NaOH. 
La soluzione all’interno viene trattata con 8 mL di BaCl₂ 0,75N per far precipitare 
il carbonato e poi si aggiungono 3 o 4 gocce dell’indicatore universale pH 1-11. 
L’eccesso di NaOH che non ha reagito con la CO₂ è titolata con HCl 0,1N fino al 
viraggio dal colore blu al verde tendente al blu, che corrisponde ad un pH pari a 
8,8. 








Vo = mL di HCl necessari per titolare NaOH del controllo 
V = mL di HCl necessari per titolare NaOH del campione 
M = Molarità del titolante HCl (0,1) 
E = Peso equivalente del carbonio nella CO₂ (22) 






Le deidrogenasi sono enzimi intracellulari appartenenti al gruppo delle 
ossidoreduttasi, che catalizzano l’ossidazione di composti organici. 
Il substrato della reazione è costituito dalla sostanza organica, mentre il co-
fattore sintetico utilizzato per la misura dell’attività deidrogenasica è 
costituito dall’INT (p-Iodio-Nitro-Tetrazolium-chloride), che per riduzione 
forma un prodotto colorato: INTF (p-Iodo-Nitro-Tetrazolium-Formazano), 
determinabile per via spettrofotometrica. Questa attività enzimatica è stata 
determinata secondo il metodo messo a punto da Masciandaro et al. 
(2000).  
I campioni sono stati preparati in provette di plastica da 10 ml. 
Prove: 0,5 g di campione secco + 0,2 ml di substrato INT allo 0,4% (in H₂0 
bidistillata) + 0,1 ml d’acqua bidistillata (per portare il campione al 60% 
della capacità di campo). 
Controlli: 0,5 g di campione secco + 0,3 ml d’acqua bidistillata (per portare il 
campione al 60% della capacità di campo). 
Prove e controlli sono stati lasciati riposare per 20 h al buio; non occorre 
tappare le provette perchè l'INT prevale sull’ossigeno (il naturale substrato 
della deidrogenasi), nell'accettare gli elettroni. L'INTF, prodotto della 
reazione di ossido-riduzione, è stato estratto mediante aggiunta di 5 ml di 
una soluzione estraente composta da tetracloroetilene e acetone (1:1,5 v/v). 
I campioni sono stati agitati meccanicamente per circa 1 minuto e 
successivamente centrifugati a 3500 rpm per 10 minuti. Le letture 
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spettrofotometriche sono state effettuate sul surnatante alla lunghezza 
d'onda di 490 nm, contro un bianco contenente la sola soluzione estraente. 
Le densità ottiche rilevate dallo strumento sono state trasformate in 
concentrazioni, espresse in μgINTF/gss*h, mediante una retta standard 
ottenuta con concentrazioni note di INTF. 
• β-glucosidasi, fosfatasi alcalina, arilsolfatasi, butirrato esterasi, proteasi 
Le seguenti attività enzimatiche sono associate ad enzimi extracellulari 
(eccetto la butirrato esterasi) coinvolti nell’idrolisi dei composti del C, P e 
S: 
 β-glucosidasi: enzima rappresentativo del ciclo del carbonio, in 
quanto catalizza l’idrolisi del cellobiosio (dimero derivante dalla 
degradazione della cellulosa) a glucosio; 
 fosfatasi: enzima rappresentativo del ciclo del fosforo, in quanto 
catalizza l’idrolisi degli esteri fosforici a fosfato; 
 arilsolfatasi: enzima rappresentativo del ciclo del zolfo, in quanto 
catalizza l’idrolisi degli esteri solforici a solfato; 
 butirrato esterasi: enzima aspecifico appartenente al gruppo delle 
carbossilesterasi, che catalizzano l’idrolisi degli esteri carbossilici a 
carbossilato. 
Queste attività enzimatiche sono state determinate secondo il metodo 
fluorimetrico basato sulla tecnica della micropiastra, che consente la 
lettura simultanea del prodotto di reazione ottenuto nei 96 pozzetti, 
utilizzando substrati artificiali fluorescenti (Marx et al., 2001).  
I substrati e i prodotti delle reazioni enzimatiche, ottenuti da Sigma-Aldrich 









Tabella 2.3.1 Substrati e prodotti delle reazioni enzimatiche (β-
glucosidasi, fosfatasi alcalina, arisulfatasi, butirrato esterasi). 
MUB: methylumbelliferyl, MUF: methylumbelliferone 
 
Enzima Substrato Prodotto 
β-glucosidasi 4-MUB-β-D-glucopyranoside 4-MUF 
Fosfatasi 4-MUB-phosphate disodium salt 4-MUF 
Arilsolfatasi 4-MUB-sulfate potassium salt 4-MUF 
Butirrato esterasi 4-MUB-butyrate 4-MUF 
 
L’attività enzimatica viene determinata su 2 g di campione secco incubato 
con 1 mL di acqua bidistillata per almeno una notte. Dopo l’aggiunta di 50 
ml di acqua bidistillata, i campioni sono sonicati a 50 J/s per circa 1 
minuto. A questo punto si procede con la preparazione della micropiastra a 




Figura 2.3.1 Rappresentazione della micropiastra a 96 pozzetti 
 
Di seguito sono riportati gli step successivi: 
1. Aggiunta di 50 μl di campione nei pozzetti di ogni fila orizzontale (A-
H), per un totale di 8 campioni. 
2. Aggiunta di 50 μl di tampone (buffer) nei 96 pozzetti: CH₃COONa 
0,5M, pH 5,5* utilizzato per stabilizzare l’intensità della fluorescenza 
del substrato MUB (molto sensibile al pH). 
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*Preparazione di CH₃COONa 0,5 M, pH 5,5: 
Si aggiungono 6,8 mL della soluzione A in 43,2 mL della soluzione B; 
il volume finale di 100 ml è stato raggiunto con acqua bidistillata. 
Soluzione A: 2,875 mL di CH₃COOH in 100 mL di acqua bidistillata. 
Soluzione B: 4,1 g di CH₃COONa in 100 mL di acqua bidistillata. 
 
3. Aggiunta del tampone e del prodotto di reazione (standard)* nei 
pozzetti dedicati alla costruzione della retta di calibrazione (file 
verticali 7-12). 
Le concentrazioni crescenti/decrescenti di tampone e prodotto di 
reazione sono riportate nella seguente tabella: 
 








7 100 μL 0 μL 
8 80 μL 20 μL 
9 60 μL 40 μL 
10 40 μL 60 μL 
11 20 μL 80 μL 
12 0 μL 100 μL 
 
*Preparazione dello standard MUF:  
Si diluisce la soluzione madre 10 mM con il buffer corrispondente 
(CH₃COONa) fino a 10 μM. 
Soluzione madre MUF: 0,19418 g in 50 mL di metanolo e 50 ml di 
acqua bidistillata. 
 
4. Aggiunta di 100 μL di substrato* nei pozzetti delle prime file verticali 
(1-6): generalmente l’attività enzimatica viene analizzata su 3 repliche 
per ogni campione; quindi, sulla stessa micropiastra è possibile 
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effettuare due analisi (file 1-3 e 4-6 per la prima e la seconda attività 
enzimatica, rispettivamente). 
 
*Preparazione del substrato della β-glucosidasi: 
3,38 mg di 4-MUB-β-D-glucopyranoside in 9,97 mL di tampone 
CH₃COONa e 30 μL di DMSO. 
Preparazione del substrato della fosfatasi: 
2,56 mg di 4-MUB-phosphate disodium salt in 10 mL di tampone 
CH₃COONa. 
Preparazione del substrato della arilsolfatasi: 
2,94 mg di 4-MUB-sulfate potassium salt in 9,97 mL di tampone 
CH₃COONa e 30 μL di DMSO. 
Preparazione del substrato della butirrato esterasi: 
2,463 mg di 4-MUB-butyrate in 9,97 mL di tampone CH₃COONa e 30 
μL di DMSO. 
 
Le letture del prodotto di reazione sono state effettuate mediante l’utilizzo del 
fluorimetro Infinite 200 Tecan, ad una lunghezza d’onda di eccitazione e 
di emissione di 355 e 460 nm, rispettivamente. Prima di ogni lettura, lo 
strumento sottopone la micropiastra ad un’agitazione per 1 minuto. La 
fluorescenza è stata determinata dopo 0, 30, 60, 120 e 180 minuti di 
incubazione a 30 °C. L’attività enzimatica espressa in μmol/gss*h è stata 
determinata attraverso la costruzione di due rette di calibrazione: (1) 
l’attività nel tempo (3 h), (2) le concentrazioni crescenti del prodotto di 
reazione. 
 
2.4. Analisi statistica dei dati 
Analisi della varianza (ANOVA) 
Lo scopo di questo test statistico è di confrontare le medie aritmetiche dei gruppi e 
verificare se esistano delle differenze significative tra loro. 
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La varianza totale viene suddivisa nella componente legata al vero errore casuale 
(entro gruppi) e nella componente dovuta alla differenza fra medie (tra gruppi). 
Questa metodo si basa sull’analisi del fattore di distribuzione F e si propone di 
verificare l’ipotesi nulla, ossia che non ci siano differenze dovute ai trattamenti 
sul risultato dell’analisi. Per effettuare l’analisi si testa l’ipotesi nulla, 
considerando che la varianza dei dati può esser distribuita in due parti: tra le 
medie dei trattamenti e nei trattamenti. 
Analisi in componenti principali (PCA) 
Questa analisi è utilizzata quando esiste un set di dati altamente complesso e 
articolato, in cui ogni singolo caso viene ad essere caratterizzato da una 
molteplicità di parametri diversi (p variabili, in termini statistici). 
La PCA consiste nel trasformare le variabili originali (p) in nuove variabili ottenute 
come loro combinazione lineari, dette appunto componenti principali (PC). Ogni 
componente principale contiene una parte essenziale dell’informazione, cioè 
contribuisce alla varianza totale dell’insieme di dati. Questo permette di ridurre la 
dimensionalità dei dati e nel caso in cui si scelga un numero di componenti 
principali minori o uguale a 3 di avere una visualizzazione dei risultati statistici in 
uno spazio bi o tridimensionale.  
In particolar modo, dall’applicazione di questa tecnica statistica si ottiene: 
• La tabella dei loadings (visualizzabile anche in forma grafica): consente di 
analizzare il peso di ciascuna variabile iniziale nelle diverse componenti 
principali. Variabili con un valore prossimo allo 0 non risultano rilevanti per 
tale componente considerata; variabili che si collocano agli estremi (±1) sono 
invece variabili molto importanti per quella componente. 
• Il grafico degli scores è una rappresentazione dei campioni nello spazio delle 
prime 2-3 componenti principali che consente di analizzare il comportamento 
degli oggetti nelle diverse componenti stesse e la loro similarità. E’ così 
possibile notare raggruppamenti di oggetti simili (clusters), la presenza di 





















1. PARAMETRI CHIMICO-FISICI 
 
1.1. pH 
Il pH rappresenta il grado di reazione di una matrice ambientale, ovvero la misura 




Figura 1.1.1 pH rilevato nei sette trattamenti (Sedimento tq, Sedimento tq+BIO, Sabbia, 
Sabbia+BIO, Pelite, Pelite+BIO, Pelite+BIO+Fango) per i tre tempi di sperimentazione: 
t0, t1 (dopo 1 mese), t2 (dopo 3 mesi). 
 
 Il pH dei controlli al tempo t0 presenta valori intorno ad 8 che si mantengono 
stabili ai tempi t1 e t2. 
 Nelle matrici trattate con bioattivatori si osserva un pH tra 7 e 8, che risulta 
più basso nel trattamento Pelite+BIO+Fango. 
 
Questi valori di pH sono tipici di un substrato debolmente alcalino: i complessi di 
scambio presenti nelle matrici contengono una moderata prevalenza di basi che 
potrebbero influenzare le attività biochimiche e la disponibilità di macro e 
micronutrienti (vedi Figura 1.1.1.). Infatti, in tali condizioni sono resi più 


















come rame e zinco che restano più fortemente legati alla parte solida delle matrici 
(Hutchins et al., 2007). 
 
 
Figura 1.1.1 Disponibilità degli elementi nutritivi al variare del pH 
 
L’abbassamento di pH nelle matrici sottoposte a bioremediation rispetto ai relativi 
controlli è dovuta all’applicazione dei bioattivatori caratterizzati da un pH intorno 
a 7. Inoltre, l’acidità iniziale del fango (pH 5,5) ha ulteriormente abbassato questi 
valori nella frazione pelitica. 
 
1.2. Conducibilità elettrica 
La conducibilità elettrica rappresenta la misura indiretta della concentrazione totale 
dei sali disciolti nella soluzione della matrice. Tale concentrazione è influenzata 
da vari fattori: contenuto d’acqua, pH, capacità di scambio cationico, potenziale 
redox, quantità di sostanze umiche e attività microbica. In genere, l’alta salinità di 
un substrato provoca un aumento della pressione osmotica della soluzione 
circolante, causando problemi di fitotossicità ed effetti negativi sulle proprietà 










Figura 1.2.1 Conducibilità elettrica rilevata nei sette trattamenti (Sedimento tq, Sedimento 
tq+BIO, Sabbia, Sabbia+BIO, Pelite, Pelite+BIO, Pelite+BIO+Fango) per i tre tempi di 
sperimentazione: t0, t1 (dopo 1 mese), t2 (dopo 3 mesi). 
 
 La conducibilità elettrica risulta più elevata nel controllo del sedimento tal 
quale a tutti i tempi di campionamento; nel trattamento Sedimento tq+BIO i 
valori di tale analisi rimangono stabili intorno a 13-14 dS/m. 
 La sabbia fine e la pelite mostrano valori di conducibilità elettrica più bassi 
rispetto al sedimento di partenza: 1-2 dS/m nei controlli, 2-3 dS/m nella 
sabbia trattata con bioattivatori e 5-6 dS/m nei due trattamenti della pelite. 
 
La conducibilità elettrica del sedimento tal quale al tempo t0 mostra un valore di 18,4 





















Tabella 1.2.1 Classi di salinità secondo Richards (1954) 
 
Classe CE (dS/m) 
Non salino <2 
Molto debolmente salino 2-4 
Debolmente salino 4-8 
Moderatamente salino 8-16 
Fortemente salino >16 
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E’ chiaro come il sedimento di partenza sia più salino rispetto alle frazioni del 
medesimo: i sali sono stati dilavati da tali matrici attraverso il trattamento di 
sediment washing. 
Nel trattamento Pelite+BIO+Fango l’elevata conducibilità elettrica è data non solo 
dall’aggiunta dei bioattivatori ma anche del fango, che presentava all’inizio della 
sperimentazione valori più alti rispetto a quelli della pelite (4,25 dS/m). 
 
1.3. Azoto ammoniacale 
L’azoto ammoniacale si forma a partire dall’azoto organico attraverso il processo di 
ammonizzazione. Tale processo è attuato dai microrganismi (batteri, funghi e 
attinomiceti) che demoliscono le proteine in molecole più semplici come peptidi e 
amminoacidi ad opera di una serie di enzimi idrolitici. Gli amminoacidi a loro 
volta sono facilmente idrolizzati ad ammoniaca; tale composto può avere diversi 
destini (Benedetti e Gianfreda, 2010): 
• essere trattenuto dai siti di scambio delle particelle solide ed essere 
successivamente assorbito dalle radici delle piante;  
• venire trasformato dai processi di nitrificazione in azoto nitrico facilmente 
assorbito dalle radici; 
• essere assorbito direttamente dai microrganismi;  
• essere trasformato nei substrati alcalini in ammoniaca gassosa, con perdita 












Figura 1.3.1 Azoto ammoniacale rilevata nei sette trattamenti (Sedimento tq, Sedimento 
tq+BIO, Sabbia, Sabbia+BIO, Pelite, Pelite+BIO, Pelite+BIO+Fango) per i tre tempi di 
sperimentazione: t0, t1 (dopo 1 mese), t2 (dopo 3 mesi). 
 
 I valori di azoto ammoniacale rilevati al tempo t0 nei controlli del sedimento 
tal quale e della sabbia fine risultano più bassi rispetto a quelli della pelite 
(55,6 mgNH4+/Kgss); nel corso della sperimentazione questi valori 
decrescono in tutte le matrici non trattate; 
 Le analisi condotte sui trattamenti con bioattivatori hanno evidenziato livelli 
di azoto ammoniacale più elevati, soprattutto dopo l’aggiunta del fango, e con 
un andamento nel tempo differente tra le tre matrici: in aumento nel 
sedimento tal quale, in diminuzione nella sabbia fine e nella pelite con fango, 
e con oscillazioni nella pelite. 
 
La concentrazione elevata di ammoniaca nelle matrici trattate con bioattivatori 
dimostra come l’applicazione della bioremediation abbia stimolato il processo di 
ammonizzazione attraverso l’apporto di nutrienti azotati quali amminoacidi e 
oligopeptidi (vedi Tabella 1.2.1 del capitolo “Materiali e metodi”). Con l’aggiunta 
del fango tale concentrazione nella pelite trattata con bioattivatori è risultata più 
alta; infatti, la sostanza organica stabilizzata mostrava all’inizio della 


























I nitrati si formano attraverso il processo di nitrificazione: l’ossidazione biologica 
dell’azoto ammoniacale ad opera degli enzimi prodotti da batteri aerobi 
(Nitrosomonas e Nitrobacter) porta alla formazione di nitriti (NO₂-) e alla loro 
successiva trasformazione in nitrati (NO₃-). Tutto il processo avviene in 
condizione aerobie ed è favorito da temperature comprese tra 25 e 30 °C, da pH 
basici e da un opportuno grado di umidità della matrice ambientale (Ste-Marie e 




Figura 1.4.1 Nitrati rilevati nei sette trattamenti (Sedimento tq, Sedimento tq+BIO, 
Sabbia, Sabbia+BIO, Pelite, Pelite+BIO, Pelite+BIO+Fango) per i tre tempi di 
sperimentazione: t0, t1 (dopo 1 mese), t2 (dopo 3 mesi). 
 
 La concentrazione di ioni nitrici rilevata al tempo t0 nei controlli risulta più 
elevata nel sedimento tal quale (9,4 mgNO3-/Kgss); ai tempi t1 e t2, tale 
concentrazione mostra piccole oscillazioni in tutti i controlli. 
 Nei trattamenti Sedimento tq+BIO e Sabbia+BIO è stato osservato un elevato 
contenuto di azoto nitrico, che diminuisce nel corso della sperimentazione 
solamente nel sedimento tal quale; nella frazione pelitica, i due trattamenti 
con bioattivatori mostrano un andamento simile con un significativo aumento 
























 Anche in questo caso risulta evidente la stimolazione del ciclo dell’azoto nelle 
matrici trattate con bioattivatori: la miscela di microrganismi, enzimi e 
sinergizzanti ha agito molto probabilmente stimolando il processo di 
ammonizzazione e la successiva nitrificazione. 
Tra le matrici sottoposte a bioremediation, la pelite mostra la più bassa 
concentrazione di azoto nitrico al tempo t0, derivata molto probabilmente 
dall'elevata presenza di acqua e l'instaurarsi di processi di denitrificazione tra il 
momento di campionamento e di analisi. 
La sabbia, invece, è la matrice che presenta la più elevata concentrazione di ioni 
nitrici durante tutto il corso della sperimentazione; la presenza di macropori in tale 
frazione può aver favorito maggiormente il processo di nitrificazione (Pihlatie et 
al., 2004). 
 
1.5. Azoto totale (TN) 
L’azoto si trova in una matrice ambientale sia in forma organica che in forma 
inorganica. Lo stato prevalente è quello organico (proteine e composti simili) 
rappresentando più del 90% dell’azoto totale, mentre la concentrazione della 
forma inorganica (ammoniaca e nitrati) dipende in gran parte dai processi di 
mineralizzazione e di immobilizzazione microbica (Violante, 2010). 
L’azoto rappresenta l’elemento più importante per la crescita delle piante in quanto, 







Figura 1.5.1 Azoto totale rilevato nei sette trattamenti (Sedimento tq, Sedimento tq+BIO, 
Sabbia, Sabbia+BIO, Pelite, Pelite+BIO, Pelite+BIO+Fango) per i tre tempi di 
sperimentazione: t0, t1 (dopo 1 mese), t2 (dopo 3 mesi). 
 
 Tra tutti i controlli, la concentrazione di azoto totale risulta più elevata nella 
pelite (intorno allo 0,2%) e non mostra differenze significative nel tempo. 
 Nelle matrici trattate con bioattivatori si registra un maggior contenuto di 
azoto totale (più basso nella sabbia fine) rispetto ai relativi controlli, che 
tende a diminuire nel trattamento Pelite+BIO+Fango. 
 
L’elevata concentrazione di azoto totale nelle matrici sottoposte a bioremediation 
mette in evidenza ancora una volta la stimolazione del ciclo di questo elemento 
attraverso l’apporto di nutrienti azotati con l’aggiunta dei bioattivatori. In 
particolare, i risultati mostrano valori più alti di azoto totale nella pelite dopo 
l’aggiunta del fango, a causa dell'alto contenuto iniziale di tale elemento in questa 
sostanza organica stabilizzata (3,18%). Tuttavia, questa elevata concentrazione di 
azoto totale diminuisce nel tempo molto probabilmente per il processo di 





















1.6. Carbonio organico totale (TOC) 
Il carbonio organico totale in un substrato è in stretta relazione con il contenuto di 
sostanza organica che è pari, per convenzione, a 1,724 volte il contenuto di C 
organico. La sostanza organica è costituita principalmente da cellule di 
microrganismi, residui animali e vegetali a diverso stadio di trasformazione e 
sostanze umiche di diversa età e composizione (Violante, 2010). 
La sostanza organica contribuisce positivamente alla capacità di scambio cationico e 
alla capacità di ritenzione idrica del substrato, e costituisce la principale riserva di 
elementi minerali nutritivi per le piante (azoto, fosforo, potassio, zolfo e tracce di 
metalli) (Violante, 2010). 
La sostanza organica può interagire inoltre con le sostanze xenobiotiche grazie alla 
presenza di gruppi non polari nella struttura chimica, diminuendo notevolmente il 




Figura 1.6.1 Carbonio organico totale rilevato nei sette trattamenti (Sedimento tq, 
Sedimento tq+BIO, Sabbia, Sabbia+BIO, Pelite, Pelite+BIO, Pelite+BIO+Fango) per i tre 
tempi di sperimentazione: t0, t1 (dopo 1 mese), t2 (dopo 3 mesi). 
 
 Il contenuto di carbonio organico nei controlli durante tutta la 
sperimentazione varia intorno all’1% nella sabbia fine e al 2% nel sedimento 


















 Nei trattamenti con bioattivatori la concentrazione di carbonio organico 
risulta più elevata (soprattutto nella pelite) rispetto ai relativi controlli; in 
particolare, ai tempi t0 e t1 tale concentrazione è maggiore nel trattamento 
Pelite+BIO+Fango, ma al tempo t2 diminuisce significativamente. Negli altri 
trattamenti non si osservano variazioni nel contenuto di carbonio organico 
totale nel tempo. 
 
La concentrazione di carbonio organico osservata nel sedimento tal quale al tempo t0 
è pari a 1,94% (corrispondente a 19,4 g/Kg), indice di una buona dotazione di 
carbonio organico per una matrice ambientale (Violante, 2010). 
Dal confronto tra i trattamenti con bioattivatori e i relativi controlli è possibile 
rilevare come la tecnica di bioremediation abbia incrementato il contenuto di 
carbonio organico nelle tre matrici. Tale contenuto è risultato più alto nella pelite 
indicando probabilmente fenomeni di adsorbimento della sostanza organica sulle 
particelle argillose (Skjemstad et al., 1993), che sono presenti maggiormente in 
questa frazione. 
Le analisi condotte nell’arco della sperimentazione sia nei controlli che nelle matrici 
trattate con bioattivatori (ad eccezione del trattamento Pelite+BIO+Fango) hanno 
evidenziato un generale mantenimento dei livelli iniziali del TOC: questo tipo di 
tendenza può indicare un relativo equilibrio tra i processi di umificazione e 
mineralizzazione della sostanza organica all’interno delle matrici. 
L’applicazione del fango nella pelite ha incrementato la concentrazione di carbonio 
organico totale presente in tale frazione al tempo t0; infatti, all’inizio della 
sperimentazione il fango presentava un 25,4% di carbonio organico. La successiva 
riduzione di tale concentrazione è presumibilmente dovuta all’effetto dei processi 
di mineralizzazione della sostanza organica con conseguente rilascio della CO₂ 
(Elvira et al., 1996). 
 
1.7. Fosforo totale (Ptot) 
Il fosforo, dopo l’azoto, rappresenta l’elemento nutritivo più importante per la vita 
delle piante e degli organismi viventi: è presente infatti in numerose e 
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significative biomolecole come fosfolipidi, acidi nucleici, enzimi e composti 
energetici (ATP, GTP, NADPH,..) (Sequi, 1989). 
Il fosforo è presente in un substrato quasi esclusivamente come ortofosfato in forma 
inorganica o organica. Il contenuto totale di fosforo in un suolo è relativamente 
basso ed è compreso tra 0,2 e 5 gP/Kg. Il fosforo in forma inorganica può essere 
presente nella soluzione del suolo adsorbito sulle superfici degli ossidi di ferro e 
alluminio e dei minerali argillosi, o presente nei minerali primari e secondari. In 
forma organica si trova in quantità variabili dal 2 allo 80% del totale e deriva dai 




Figura 1.7.1 Fosforo totale rilevato nei sette trattamenti (Sedimento tq, Sedimento 
tq+BIO, Sabbia, Sabbia+BIO, Pelite, Pelite+BIO, Pelite+BIO+Fango) per i tre tempi di 
sperimentazione: t0, t1 (dopo 1 mese), t2 (dopo 3 mesi). 
 
 Al tempo t0 il contenuto di fosforo totale rilevato nei controlli si aggira 
intorno a 0,6-0,9 gP/Kgss, che si mantiene senza significative differenze fino 
al tempo t2. 
 In tutte le matrici trattate con bioattivatori la concentrazione di fosforo totale 
risulta più elevata rispetto ai relativi controlli e specialmente in presenza del 
fango; in quest’ultimo caso, a differenza degli altri trattamenti, tale 





















 I valori di fosforo totale rilevati in tutti i trattamenti sono in linea con i valori tipici di 
un suolo (Violante, 2010). 
Il contenuto di fosforo totale più elevato nelle matrici sottoposte a bioremediation 
rispetto ai controlli potrebbe essere dovuto all’apporto di nutrienti fosforici 
attraverso l’applicazione dei bioattivatori. In particolare, il trattamento Pelite+BIO 
mostra una concentrazione maggiore di tale elemento, determinata molto 
probabilmente dall’adsorbimento del fosforo in forma inorganica sulla parte 
argillosa della pelite (Violante, 2010). 
I più alti valori di fosforo totale nel trattamento Pelite+BIO+Fango sono spiegati 
dall’aggiunta non solo dei bioattivatori ma anche del fango, che è ricco di questo 
elemento (12,57 gP/Kgss). Nel tempo, la diminuzione di questo parametro nel 
trattamento Pelite+BIO+Fango potrebbe essere dovuta alla migrazione delle 
forme solubili verso la parte bassa dei mesocosmi. 
 
1.8. Fosforo assimilabile (Pass) 
Il fosforo assimilabile rappresenta la frazione inorganica del fosforo totale 
immediatamente disponibile per le piante. La disponibilità fosfatica si identifica 
con la solubilità dei composti fosfatici presenti nella matrice ambientale, che 
dipende da (Dalal, 1977): 
• presenza di argilla: trattiene fortemente l'elemento; 
• pH: la maggiore quantità di fosfati utilizzabili dalle piante risulta compresa 
fra valori di 5,5 e 7,2; 
• concentrazione di calcare: determina la formazione di composti insolubili 
come fosfato bi- e tri-calcico; 
• contenuto di sostanze umiche: aumentano la frazione disponibile del 






Figura 1.8.1 Fosforo assimilabile rilevato nei sette trattamenti (Sedimento tq, Sedimento 
tq+BIO, Sabbia, Sabbia+BIO, Pelite, Pelite+BIO, Pelite+BIO+Fango) per i tre tempi di 
sperimentazione: t0, t1 (dopo 1 mese), t2 (dopo 3 mesi). 
 
 Tutti i controlli analizzati nel corso della sperimentazione mostrano bassi 
livelli di fosforo assimilabile, tra 0 e 0,006 gP/Kgss. 
 Nei trattamenti con bioattivatori tra il tempo t0 e il tempo t2 si registra un 
aumento della concentrazione del fosforo assimilabile, soprattutto nella 
frazione pelitica con fango. 
 
La bassa concentrazione di fosforo assimilabile rilevata nei controlli indica che il 
fosforo presente è poco biodisponibile. 
L’aumento di tale concentrazione nelle matrici sottoposte a bioremediation, invece, è 
probabilmente determinata dal processo di mineralizzazione del fosforo organico 
ad opera dei processi microbici stimolati dal trattamento con bioattivatori. La più 
alta concentrazione di fosforo assimilabile nella pelite è probabilmente giustificata 
dal maggior contenuto di argilla e sostanza organica presente in tale frazione, che 




















1. PARAMETRI BIOLOGICI 
I parametri biologici possono essere distinti in: 
• generali: legati alla quantità/attività dei microrganismi (respirazione 
microbica, attività enzimatica di deidrogenasi e butirrato esterasi); 
• specifici: indipendenti dall’andamento della popolazione microbica perché 
capaci di svolgere la loro azione in soluzione sui colloidi del suolo; questi 
parametri includono le attività di enzimi idrolitici (β-glucosidasi, fosfatasi e 
arilsolfatasi), che sono coinvolti nei cicli dei nutrienti e sono stati definiti 
“Bioindicatori della qualità e della funzionalità dei suoli” (Ceccanti e 
Masciandaro, 2003). 
 
2.1. Respirazione microbica 
La respirazione di una matrice ambientale costituisce un indice dell’attività 
metabolica totale della comunità biotica presente. Infatti, il contributo principale 
alla respirazione è dato dalla comunità microbica, essendo stato stimato che la 
microflora edafica è responsabile del 71% dell’evoluzione di CO₂ totale da un 
substrato (Parker e Doxtader, 1983). La respirazione di una matrice ambientale 
pertanto dipende in larga misura dallo stato fisiologico delle cellule microbiche ed 
è principalmente influenzata da fattori che regolano l’attività microbica, quali 
l’umidità (Alvarez et al., 1995; Orchard e Cook, 1983), la temperatura, la 
disponibilità di ossigeno, la quantità di sostanza organica e di sostanze inquinanti 






Figura 2.1.1 Respirazione microbica  rilevata nei sette trattamenti (Sedimento tq, 
Sedimento tq+BIO, Sabbia, Sabbia+BIO, Pelite, Pelite+BIO, Pelite+BIO+Fango) per i tre 
tempi di sperimentazione: t0, t1 (dopo 1 mese), t2 (dopo 3 mesi). 
 
 Al tempo t0 tutti i controlli hanno mostrato una bassa respirazione microbica 
con valori più alti nella pelite (242,25 μgCO₂/gss) rispetto al sedimento tal 
quale e alla sabbia fine. 
 La più alta respirazione microbica si osserva nelle matrici trattate con 
bioattivatori al tempo t0 in particolare nella pelite; tale attività metabolica 
decresce nel corso della sperimentazione, mantenendosi comunque più alta 
nel trattamento Pelite+BIO. 
 
E’ evidente come la tecnica di bioremediation abbia aumentato l’attività metabolica 
all’interno delle matrici attraverso l’applicazione dei bioattivatori. In particolare, 
la pelite mostra la più elevata attività respiratoria rispetto al sedimento tal quale e 
alla sabbia; molto probabilmente il maggior contenuto di argilla presente nella 
frazione pelitica ha creato diversi microhabitat per la biomassa microbica 
apportata con la bioremediation (Muller e Hoper, 2004).  
La riduzione dell’attività respiratoria nel corso della sperimentazione nei trattamenti 
con bioattivatori è probabilmente dovuta alla competizione tra popolazioni 
microbiche autoctone e alloctone (aggiunte con la bioremediation) per i nutrienti e 























In particolare, il trattamento Pelite+BIO+Fango mostra una riduzione della 
respirazione microbica più significativa fino al tempo t2. Molto probabilmente 
tale riduzione è data non solo dalla competizione tra i microrganismi, ma anche 
dalla riduzione di composti organici facilmente degradabili dai microrganismi 
(García-Gil et al., 2000) a seguito dei processi di mineralizzazione; infatti, è 
possibile rilevare dalle analisi precedenti sui nutrienti (azoto, carbonio organico e 




La determinazione dell’attività deidrogenasica rappresenta una misura direttamente 
proporzionale alla quantità e all’attività dei microrganismi non fotosintetici di una 
matrice ambientale. Le deidrogenasi sono enzimi prevalentemente intracellulari 
ed appartengono al gruppo delle ossidoreduttasi. Rappresentano enzimi chiave 
della respirazione microbica in quanto catalizzano l’ossidazione di composti 
organici con la rimozione di due atomi di idrogeno trasferiti alla molecola del 
NAD+ o NADP+ (Nannipieri et al., 1990). 
Studi precedenti hanno dimostrato l’esistenza di una correlazione positiva tra 
l’attività della deidrogenasi e le diverse proprietà fisico-chimiche di un substrato 
quali la sostanza organica (Marcote et al., 2001), il contenuto idrico, il pH 
(Nannipieri et al., 1990; Quilchano e Maranon, 2002) e la presenza di argilla 






Figura 2.2.1 Attività della deidrogenasi rilevata nei sette trattamenti (Sedimento tq, 
Sedimento tq+BIO, Sabbia, Sabbia+BIO, Pelite, Pelite+BIO, Pelite+BIO+Fango) per i tre 
tempi di sperimentazione: t0, t1 (dopo 1 mese), t2 (dopo 3 mesi). 
 
 Al tempo t0 i controlli mostrano un’attività deidrogenasica intorno ad 1 
μgINTF/gss*h con valori più alti nella pelite, che tende a diminuire nel 
tempo. 
 Il trattamento Pelite+BIO mostra la più elevata attività deidrogenasica 
durante tutta la sperimentazione; in tutte le matrici trattate con bioattivatori, 
tale attività si riduce dal tempo t0 al tempo t2 e significativamente nella 
sabbia e nella pelite. 
 
Anche in questo caso, l’analisi ha messo in evidenza un’alta attività dei 
microrganismi nelle matrici sottoposte a bioremediation e la successiva riduzione 
nel corso della sperimentazione. 
La più elevata attività deidrogenasica nella pelite trattata con bioattivatori è 
probabilmente determinata dall’alto contenuto di carbonio organico e di argilla 
presente in questa matrice; infatti, Beyer et al. (1993) ha rilevato una stretta 
correlazione tra questi tre parametri (deidrogenasi, TOC e argilla) in suoli con 
diverse caratteristiche fisico-chimiche. 
La riduzione dell’attività deidrogenasica nell’arco della sperimentazione all’interno 






















• competizione tra i microrganismi autoctoni, presenti nelle matrici, e alloctoni, 
aggiunti con la tecnica di bioremediation (Van Veen et al., 1997); 
• presenza di composti intermedi tossici derivati dalla degradazione degli 
idrocarburi ad alto peso molecolare, che possono inibire la comunità 
microbica (Bento et al., 2005; Xu e Lu, 2010). 
Come già era emerso dai risultati della respirazione microbica, la riduzione più 
significativa dell’attività microbica nel trattamento Pelite+BIO+Fango si 
ripresenta nei risultati di questa attività enzimatica. Anche in questo caso 
ipotizziamo che tale riduzione sia probabilmente dovuta ai fenomeni descritti in 
precedenza e alla diminuzione dei nutrienti disponibili causata dalla 
mineralizzazione della sostanza organica. 
 
2.3. Butirrato esterasi 
La butirrato esterasi è un enzima idrolitico aspecifico, appartenente al gruppo delle 
carbossilesterasi in quanto catalizzano l’idrolisi degli esteri carbossilici a 
carbossilato (Tabatabai e Fu, 1992). L’attività di tale enzima è considerata un 
indicatore della biomassa microbica perché in molti studi precedenti risulta tra le 
attività enzimatiche più elevate (Kähkonen et al., 1999; Wittmann et al., 2004; 
Palmroth et al., 2005; Kähkonen et al., 2007; Lagomarsino et al., 2011; Kähkonen 
et al., 2012). In particolare, Wittmann et al. (2004) hanno scoperto che il substrato 
artificiale 4-MUB-butirrato possiede una lipofilia più elevata rispetto a quella dei 
substrati di altri enzimi idrolitici, indicando che tale substrato può passare 
attraverso la membrana cellulare dei microrganismi e quindi essere scisso non 
solo all’esterno dagli enzimi extracellulari, ma anche da quelli intracellulari. Altri 
studi hanno rilevato una correlazione positiva tra l’attività della butirrato esterasi e 
il contenuto di ATP nel sedimento (Kähkonen et al., 1999) e lo sviluppo di CO₂ 
nel suolo (Kähkonen et al., 2007). Come gli altri enzimi, la sua attività aumenta 
all’aumentare del contenuto di argilla nel suolo (Lagomarsino et al., 2011),dove è 






Figura 2.3.1 Attività della butirrato esterasi rilevata nei sette trattamenti (Sedimento tq, 
Sedimento tq+BIO, Sabbia, Sabbia+BIO, Pelite, Pelite+BIO, Pelite+BIO+Fango) per i tre 
tempi di sperimentazione: t0, t1 (dopo 1 mese), t2 (dopo 3 mesi). 
 
 Tutti i controlli mostrano nel tempo varie oscillazioni dell’attività enzimatica, 
con una tendenza all’aumento nel sedimento tal quale e alla riduzione nelle 
due frazioni, sabbia fine e pelite. 
 L’attività della butirrato esterasi presenta in tutte le matrici trattate con 
bioattivatori (ad eccezione della sabbia fine) un aumento dal tempo t0 al 
tempo t1, con valori più alti nel trattamento Pelite+BIO+Fango, e una 
successiva riduzione fino al tempo t2. 
 
E’ evidente l’esistenza di un’alta attività della butirrato esterasi e quindi dei 
microrganismi nelle matrici sottoposte a bioremediation. In confronto alle 
precedenti analisi sull'attività metabolica (respirazione microbica e deidrogenasi), 
notiamo in questo caso un aumento di tale attività fino al tempo t1, ad eccezione 
del trattamento Sabbia+BIO. Questo aumento potrebbe esser determinato non solo 
dal carbonio organico (Kähkonen et al., 2012) introdotto con i bioattivatori, ma 
anche dai prodotti rilasciati dalla biodegradazione degli idrocarburi, che 

























I valori più alti di questa attività enzimatica si osservano nella pelite ai tempi t0 e t1, 
probabilmente per la maggior presenza di argilla (Lagomarsino et al., 2011), e in 
particolare dopo l’aggiunta di fango; come avevamo notato in precedenza, il 
trattamento Pelite+BIO+Fango presentava un maggior contenuto di carbonio 
organico. 
La riduzione dell’attività della butirrato esterasi dopo un mese è riconducibile alla 
successiva diminuzione del carbonio totale nelle matrici. Questo andamento 
caratterizzato da un aumento iniziale e una successiva riduzione dell’attività di 
tale enzima è stato osservato anche in uno studio precedente (Palmroth et al., 
2005) su un suolo contaminato da idrocarburi. 
 
2.4. ß-glucosidasi 
La β-glucosidasi è un enzima idrolitico coinvolto nel ciclo del carbonio in quanto 
partecipa alla degradazione microbica della cellulosa a glucosio. In particolare, 
questo enzima idrolizza i gruppi terminali del β-D-cellobiosio, derivante dalla 
degradazione della cellulosa, liberando β-D-glucosio. La degradazione e la 
mineralizzazione della cellulosa sono i principali processi del ciclo del carbonio in 
un substrato e quindi l’attività β-glucosidasica è strettamente correlata al 
contenuto di sostanza organica presente (Wittmann et al., 2000; Lagomarsino et 
al., 2011; Kähkonen et al., 2007; Hakulinen et al., 2005; Lai et al., 2014; Garcìa-





Figura 2.4.1 Attività della ß-glucosidasi rilevata nei sette trattamenti (Sedimento tq, 
Sedimento tq+BIO, Sabbia, Sabbia+BIO, Pelite, Pelite+BIO, Pelite+BIO+Fango) per i tre 
tempi di sperimentazione: t0, t1 (dopo 1 mese), t2 (dopo 3 mesi). 
 
 Al tempo t0 tutti i controlli presentano una bassa attività β-glucosidasica che 
tende ad aumentare nel corso della sperimentazione, soprattutto nel 
sedimento tal quale e nella pelite. 
 In tutti i trattamenti con bioattivatori esiste un elevata attività enzimatica che 
aumenta significativamente nel tempo (specialmente nella pelite). 
 
L’aumento di questa attività enzimatica nei trattamenti Sedimento tq+BIO, 
Pelite+BIO e Pelite+BIO+Fango è riconducibile alla stimolazione del ciclo del 
carbonio da parte dei bioattivatori, con conseguente incremento dei processi 
ossidativi a carico della sostanza organica. Inoltre, dove quest’ultima è poco 
presente non si osserva lo stesso andamento dell’attività enzimatica, come nel 
trattamento Sabbia+BIO. 
Questo graduale aumento nel tempo dell’attività β-glucosidasica sia nei controlli che 
nei trattamenti con bioattivatori è stato osservato anche da Labud et al. (2007) su 
un terreno argilloso contaminato da alcune specie di contaminanti organici. Gli 
autori di questo studio hanno proposto che questo andamento potrebbe essere 



























Le fosfatasi rappresentano un ampio gruppo di enzimi extracellulari legati al ciclo 
del P, in quanto catalizzano l’idrolisi sia di esteri che di anidridi dell’acido 
ortofosforico liberando fosfato inorganico (Benedetti e Gianfreda, 2004). 
Studi precedenti su sedimenti marini hanno dimostrato una correlazione positiva tra 
attività fosfatasica, concentrazione di fosforo totale e di fosforo inorganico 
(Kobori e Taga, 1979; Xue et al., 1995). Silva e Bhosle (1990), invece, hanno 
osservato in sedimenti prelevati da un estuario un’attività fosfatasica correlata 
positivamente solo con il contenuto di fosforo inorganico. Nello stesso tempo, i 
risultati di questi studi sono in disaccordo con quelli riportati da Garcìa-Gil et al. 





Figura 2.5.1 Attività della fosfatasi rilevata nei sette trattamenti (Sedimento tq, Sedimento 
tq+BIO, Sabbia, Sabbia+BIO, Pelite, Pelite+BIO, Pelite+BIO+Fango) per i tre tempi di 























 Nei controlli del sedimento tal quale e della pelite si rileva un’attività 
fosfatasica più alta rispetto a quella della sabbia, che tende ad aumentare nel 
tempo in tutte le matrici. 
 Tutti i trattamenti con bioattivatori presentano un’attività della fosfatasi più 
elevata rispetto ai propri controlli, che aumenta nel corso della 
sperimentazione ad eccezione del trattamento Pelite+BIO+Fango. 
 
Al tempo t0 l’alta attività fosfatasica rilevata nei trattamenti con bioattivatori indica 
una chiara attivazione del ciclo del fosforo grazie a questa tecnica di 
bioremediation. 
Anche in questo caso si rileva una maggiore attività enzimatica nella pelite: sembra 
che gli enzimi extracellulari (come le fosfatasi) siano immobilizzati sulle 
particelle argillose o sulla sostanza organica maggiormente presente in questa 
frazione, acquisendo una certa protezione nei confronti di agenti chimico-fisici e 
proteolitici, rimanendo così più attivi (Lähdesmäki e Piispanen, 1992). 
Tra il fosforo assimilabile e l’attività della fosfatasi è possibile rilevare una 
correlazione positiva in tutti i trattamenti (eccetto Pelite+BIO+Fango); infatti, 
all’aumentare di tale enzima aumenta anche la degradazione del fosforo organico 
e quindi la produzione della forma inorganica (fosforo assimilabile). Nel caso del 
trattamento Pelite+BIO+Fango, la riduzione nel tempo dell’attività fosfatasica è 
indotta molto probabilmente da un eccessiva disponibilità di fosforo assimilabile 
(Garcìa-Gil et al., 2000). 
 
2.6. Arilsolfatasi 
In base al tipo di substrato su cui agiscono, le solfatasi sono state classificate in vari 
gruppi. Tra questi il gruppo delle arilsolfatasi è considerato di maggiore 
importanza perché la sua attività è indicativa della capacità di un substrato di 
provvedere enzimaticamente alla mineralizzazione dei composti organici 
(Benedetti e Gianfreda, 2004). In particolare, questi enzimi extracellulari sono 
coinvolti nel ciclo dello S, in quanto catalizzano l’idrolisi degli esteri solforici a 
solfato (Kertesz e Mirleau, 2004) e sono secreti dai microrganismi come risposta 
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Figura 2.6.1 Attività della arilsolfatasi rilevata nei sette trattamenti (Sedimento tq, 
Sedimento tq+BIO, Sabbia, Sabbia+BIO, Pelite, Pelite+BIO, Pelite+BIO+Fango) per i tre 
tempi di sperimentazione: t0, t1 (dopo 1 mese), t2 (dopo 3 mesi). 
 
 Solamente nella sabbia fine c’è una chiara assenza dell’attività arilsolfatasica, 
che invece è presente negli altri due controlli con una tendenza all’aumento 
nel tempo. 
 La sabbia fine non presenta tale attività enzimatica neanche nel trattamento 
Sabbia+BIO; le altre due matrici trattate con bioattivatori, invece, mostrano 
un’attività arilsolfatasica più alta rispetto ai propri controlli (ad eccezione del 
trattamento Pelite+BIO+Fango). 
 
L’attività arilsolfatasica rilevata nei controlli del sedimento tal quale e della pelite 
mostra elevati valori in confronto ai risultati riportati da studi precedenti 
(Lagomarsino et al., 2011; Bhalerao, 2012; Iannelli et al., 2012; Lagomarsino et 
al., 2012; Lipińska et al., 2014). Questa elevata attività enzimatica può far 
presupporre un alto contenuto di composti organici dello S nel sedimento di 
partenza ed in particolare nella sua frazione pelitica. Diversi studi hanno registrato 























quelli portuali (Goldhaber e Kaplan, 1980; Morse et al., 1987;Gagnon et al., 1995; 
Mason e Lawrence, 1999; Murphy et al., 1999). 
Nella sabbia, invece, l’attività dell’arilsolfatasi risulta praticamente assente; in studi 
precedenti (Lagomarsino et al., 2011; Lagomarsino et al., 2012), tale attività nella 
sabbia ha mostrato valori tra 0,3 e 10 nmolMUF/gss*h, risultando comunque più 
bassa in questa matrice rispetto all’attività misurata nella frazione argillosa o 
limosa. 
 
3. CONTAMINANTI INORGANICI E ORGANICI 
 
3.1. Metalli pesanti totali 
I metalli presi in considerazione e di cui è stata eseguita la variazione all’interno dei 
mesocosmi sono stati il rame, lo zinco, il cadmio, il cromo, il nichel e il piombo. 
I valori ottenuti dalle analisi sono riportati nelle figure sottostanti, dove è anche 
indicato il limite soglia di metallo (linea blu) previsto dal D.Lgs. 152/06, All. 5, 
Tab. 1a per la bonifica dei siti inquinati da adibire ad uso verde pubblico, privato 




























Figura 3.1.1 Livello di Cu totale rilevato nei sette trattamenti (Sedimento tq, Sedimento 
tq+BIO, Sabbia, Sabbia+BIO, Pelite, Pelite+BIO, Pelite+BIO+Fango) per i tre tempi di 




















Tabella 3.1.1 I limiti indicati sono riferiti al D.Lgs.152/2006, All.5, Tab. 




Limiti di legge 
Limiti uso A 
(siti ad uso verde 
pubblico, privato e 
residenziale) 
Limiti uso B 
(siti ad uso 
commerciale ed 
industriale) 
Cu (mg/Kg) 120 600 
Zn (mg/Kg) 150 1500 
Cd (mg/Kg) 2 15 
Cr (mg/Kg) 150 800 
Ni (mg/Kg) 120 500 





Figura 3.1.2 Livello di Zn totale rilevato nei sette trattamenti (Sedimento tq, Sedimento 
tq+BIO, Sabbia, Sabbia+BIO, Pelite, Pelite+BIO, Pelite+BIO+Fango) per i tre tempi di 






Figura 3.1.3 Livello di Cr totale rilevato nei sette trattamenti (Sedimento tq, Sedimento 
tq+BIO, Sabbia, Sabbia+BIO, Pelite, Pelite+BIO, Pelite+BIO+Fango) per i tre tempi di 








































Figura 3.1.4 Livello di Ni totale rilevato nei sette trattamenti (Sedimento tq, Sedimento 
tq+BIO, Sabbia, Sabbia+BIO, Pelite, Pelite+BIO, Pelite+BIO+Fango) per i tre tempi di 






Figura 3.1.5 Livello di Pb totale rilevato nei sette trattamenti (Sedimento tq, Sedimento 
tq+BIO, Sabbia, Sabbia+BIO, Pelite, Pelite+BIO, Pelite+BIO+Fango) per i tre tempi di 





































Il livello dei metalli pesanti non supera il limite imposto dal D.Lgs. 152/2006, Tab. 
1b, per i siti ad uso commerciale ed industriale. Mentre, rispetto al limite previsto 
nella Tab. 1a, per i siti ad uso verde pubblico, privato e residenziale, solo due 
elementi superano tale valore soglia: il rame, superiore a 120 mg/Kg nel controllo 
e nel trattamento con bioattivatori del sedimento tal quale, e lo zinco, superiore a 
150 mg/Kg sia nei controlli che nei trattamenti con bioattivatori del sedimento di 
partenza e della frazione pelitica. Il cadmio è l’unico metallo sotto i limiti di 
rilevabilità in tutti i mesocosmi. 
Dall’analisi degli istogrammi si osserva un generale mantenimento della 
concentrazione di questi metalli in tutti i trattamenti, per i seguenti motivi: 
• inesistenza di percolato nei mesocosmi essendo contenitori con base chiusa; 
• inefficacia di questa tecnica di bioremediation nell’abbattimento dei 
contaminanti inorganici. 
Tali analisi hanno messo anche in evidenza l’elevata concentrazione di metalli 
pesanti nel sedimento tal quale e nella frazione pelitica rispetto alla sabbia; la 
capacità di adsorbimento della frazione più fine di un suolo nei confronti di questi 
elementi è stata ben discussa da studi precedenti (Bradl, 2004; Wang et al., 2006; 
Lagomarsino et al., 2011). 
 
3.2. Metalli pesanti assimilabili 
I metalli biodisponibili rappresentano la porzione disponibile dei metalli totali 





Figura 3.2.1 Livello della frazione disponibile di Cu rilevato nei sette trattamenti 
(Sedimento tq, Sedimento tq+BIO, Sabbia, Sabbia+BIO, Pelite, Pelite+BIO, 





Figura 3.2.2 Livello della frazione disponibile di Zn rilevato nei sette trattamenti 
(Sedimento tq, Sedimento tq+BIO, Sabbia, Sabbia+BIO, Pelite, Pelite+BIO, 











































Figura 3.2.3 Livello della frazione disponibile di Ni rilevato nei sette trattamenti 
(Sedimento tq, Sedimento tq+BIO, Sabbia, Sabbia+BIO, Pelite, Pelite+BIO, 





Figura 3.2.4 Livello della frazione disponibile di Pb rilevato nei sette trattamenti 
(Sedimento tq, Sedimento tq+BIO, Sabbia, Sabbia+BIO, Pelite, Pelite+BIO, 







































In tutti i trattamenti, la forma biodisponibile del cromo è risultata al di sotto dei limiti 
di rilevabilità dell’analisi. 
Una più elevata biodisponibilità dei metalli pesanti è evidente nel sedimento tal quale 
e nella pelite rispetto alla sabbia. Infatti, come avevamo visto in precedenza, il 
sedimento tal quale e la frazione pelitica contengono la maggior concentrazione 
totale di questi elementi. Tale biodisponibilità presenta in tutta la sperimentazione 
una tendenza a valori più elevati nei trattamenti con bioattivatori rispetto ai propri 
controlli: questa tecnica di bioremediation sembra aver reso questi metalli più 
disponibili. Tuttavia, salvo pochi casi, in tutti i trattamenti si assiste ad una 
generale riduzione nell’assimilabilità dei metalli nel tempo. 
 
3.3. Idrocarburi totali 
Per valutare l’andamento dei contaminanti organici all’interno dei mesocosmi è stato 
rilevato il livello degli idrocarburi totali (TPH, Total Petroleum Hydrocarbons). 
La tecnica gravimetrica da noi adottata in fase di analisi (vedi capitolo “Metodologie 
analitiche”) può sovrastimare la presenza di TPH nel campione, ma è comunque 
indicativa delle tendenze in atto. 
L’analisi è stata eseguita sui campioni prelevati all’inizio della sperimentazione (t0) e 
dopo 3 mesi (t2). 
Nei grafici sottostanti è indicato il limite soglia di C>12 previsto dal D.Lgs. 
152/2006 (All. 5, Tab. 1b) pari a 750 mg/Kg, per la bonifica dei siti inquinati da 





Figura 3.4.1 Livello di idrocarburi totali (TPH) rilevato nei sette trattamenti (Sedimento 
tq, Sedimento tq+BIO, Sabbia, Sabbia+BIO, Pelite, Pelite+BIO, Pelite+BIO+Fango) per i 
tre tempi di sperimentazione: t0, t1 (dopo 1 mese), t2 (dopo 3 mesi). 
 
 Il livello di idrocarburi nel controllo del sedimento tal quale e della pelite 
risulta più elevato rispetto a quello della sabbia; tale concentrazione tende a 
diminuire significativamente nel tempo in quest’ultima matrice. 
 Per quanto riguarda le matrici trattate con bioattivatori, la concentrazione di 
TPH al tempo t2 ha mostrato una significativa diminuzione nei trattamenti 
Sedimento tq+BIO, Sabbia+BIO e Pelite+BIO+Fango; il trattamento 
Pelite+BIO non mostra variazioni nel tempo. 
 
Il livello di idrocarburi totali presente nei controlli e nei trattamenti con bioattivatori 
supera il limite imposto dal D.Lgs. 152/2006, per i siti ad uso commerciale e 
industriale, sia al tempo t0 che al tempo t2. 
E’ evidente come la contaminazione da idrocarburi del sedimento di partenza si sia 
spostata nella frazione pelitica dopo il trattamento di sediment washing. Infatti, i 
valori di concentrazione di questi composti risultano più alti nella pelite, in 
confronto alla sabbia. Tale elevata concentrazione è probabilmente riconducibile 
al fatto che l’argilla e la sostanza organica, contenute maggiormente nella frazione 
pelitica, hanno la capacità di adsorbire gli idrocarburi (Li e Gupta, 1994), 


















dopo l’applicazione dei bioattivatori. La minor biodisponibilità di questi composti 
è stata rilevata anche da Cheng et al.(2012) e Pernot et al.(2013), dimostrando che 
gli idrocarburi si “nascondono” all’interno dei micropori presenti nell’argilla, 




Figura 3.4.2 Percentuale di riduzione del livello di idrocarburi totali (TPH) al t2, rilevato 
nei sette trattamenti (Sedimento tq, Sedimento tq+BIO, Sabbia, Sabbia+BIO, Pelite, 
Pelite+BIO, Pelite+BIO+Fango). 
 
Nel sedimento tal quale e nella sabbia, il naturale processo di attenuazione ha 
consentito una riduzione degli idrocarburi del 15% e 23%, rispettivamente (Figura 
3.4.2). Anche Mills et al. (2003) hanno osservato una degradazione degli 
idrocarburi di origine petrolifera (> 95%) ad opera del fenomeno di natural 
attenuation in una zona umida del Texas. Inoltre, Yu et al. (2005) hanno 
dimostrato che nei sedimenti prelevati dalle foreste di mangrovie, i trattamenti di 
bioaugmentation e biostimulation sono risultati meno efficienti nella riduzione di 
fluorene e fenantrene (IPA) rispetto al processo di attenuazione naturale. 
La tecnica di bioremediation applicata al sedimento tal quale e alla sabbia ha avuto 
un effetto positivo nella degradazione dei contaminanti organici; la frazione 
sabbiosa ha mostrato una percentuale di riduzione di questi composti al tempo t2 
intorno al 55%, mentre nel sedimento di partenza la riduzione è stata del 46% 


















Idrocarburi totali (TPH) 
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bioaugmentation in suoli prevalentemente sabbiosi e contaminati da idrocarburi, 
la concentrazione di questi composti sia diminuita nel tempo ad opera della 
comunità microbica inoculata (Bento et al., 2005; Jacques et al., 2008; Silva et al., 
2009). 
Nella pelite trattata con bioattivatori, invece, solo con l’aggiunta del fango si osserva 
una riduzione del livello dei contaminanti organici al tempo t2 pari al 22% (Figura 
3.4.2). In accordo ai nostri risultati, uno studio precedente (Hamdi et al., 2007) su 
un suolo contaminato da idrocarburi ha rilevato un aumento della degradazione di 
questi composti dopo l’applicazione del compost. 
 
4. ANALISI STATISTICA 
Per poter meglio comprendere la complessità dei processi chimici e biochimici 
coinvolti nella decontaminazione delle tre matrici (sedimento tal quale, sabbia 
fine e pelite), i risultati ottenuti nella sperimentazione tra i tempi t0 e t2 sono stati 
sottoposti all’analisi statistica delle componenti principali (PCA). Questa analisi 
consente di ridurre il numero delle variabili, evidenziando le relazioni tra le 
variabili stesse. 
I dati sono stati sottoposti a normalizzazione e standardizzazione unitaria, poi sono 
stati estratti due fattori principali, con metodo varimax normalizzato, per una 




Tabella 4.1 Tabella dei pesi fattoriali (loadings), i valori in grassetto con asterisco sono 





EC: Conducibilità elettrica 
TN: Azoto totale 
TP: Fosforo totale 
Pass: Fosforo assimilabile 
TOC: Carbonio organico totale 
Nit: Nitrati 
Amm: Ammoniaca 
TPH: Idrocarburi totali 
Resp: Respirazione microbica 
DHasi: Deidrogenasi 






I due fattori estratti (vedi Tabella 4.1) corrispondono a: 
• PC1 (spiega il 48,0% della varianza totale): comprende Cu, Zn, Cr, Ni, Pb, 
Cu ass, Zn ass, Ni ass, Pb ass, fosfatasi e arilsolfatasi. 
• PC2 (spiega il 29;9% della varianza totale): comprende TN, TP, TOC, nitrati, 
ammoniaca, deidrogenasi e butirrato esterasi, indicandola stretta correlazione 
esistente tra disponibilità di nutrienti e crescita dei microrganismi. 
 
Al fine di correlare tra loro i vari parametri e i vari casi (vedi Figura 4.1), il grafico 
dei punteggi fattoriali (rappresentazione grafica dei campioni ai vari tempi) è stato 




Figura 4.1 Biplot 
Legenda: S (sedimento), Sa (sabbia fine), P (pelite), B (bioattivatori), F (fango), i 





Osservando la figura, si nota l’effetto dei due trattamenti: 
 Sediment washing (spiegato da PC1): lo spostamento dei controlli del 
sedimento tal quale e della pelite verso valori positivi della prima 
componente principale indica la maggior contaminazione da metalli pesanti 
(che sono risultati significativi su questa componente) in tali matrici rispetto 
alla sabbia fine (localizzata in basso a sinistra nel grafico). Risulta quindi 
evidente l’effetto del trattamento di sediment washing nell’ottenimento di una 
frazione fine (pelite) più contaminata da metalli pesanti e idrocarburi rispetto 
a quella grossolana (sabbia fine). 
In tutte le matrici non si osservano variazioni nel tempo della presenza di 
questi inquinanti inorganici. 
 Enzyme enhanced bioremediation (spiegato da PC2): il contemporaneo 
spostamento di tutti i trattamenti con bioattivatori verso valori positivi della 
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seconda componente principale indica il miglioramento delle caratteristiche 
chimico-nutrizionali e la stimolazione dell’attività microbica (parametri che 
sono risultati significativi su questa componente) nelle tre matrici ad opera 
dei bioattivatori. In particolare, la tecnologia di bioremediation ha avuto un 
maggior effetto positivo sulla pelite e sul sedimento tal quale, rispetto alla 
sabbia fine, dato il posizionamento più vicino dei nutrienti e delle attività 
microbiche ai trattamenti con bioattivatori delle due matrici. 
Nel tempo si osserva uno spostamento della sabbia fine e della pelite con 
fango trattati con bioattivatori verso valori positivi più bassi della seconda 
componente principale, indicando una riduzione dell’attività microbica e dei 
nutrienti in questi due trattamenti. Al contrario, i trattamenti S+B (Sedimento 
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Sulla base dei risultati ottenuti, possiamo riassumere che: 
 Il trattamento di sediment washing è risultato efficace nel concentrare la 
contaminazione da metalli pesanti e da idrocarburi nella frazione più fine dei 
sedimenti marini di dragaggio (pelite) e quindi nel ridurre il volume di 
materiale effettivamente contaminato. 
Inoltre, il livello dei metalli pesanti presente nell’acqua di lavaggio in uscita 
dall’impianto di sediment washing non è risultato superiore al valore soglia 
imposto dal D.Lgs. 152/2006, per lo scarico in superficie e in fognatura. 
 
 Il trattamento di enzyme enhanced bioremediation ha mostrato i seguenti 
effetti: 
• miglioramento delle proprietà chimico-nutrizionali, in particolare 
nella pelite, attraverso la stimolazione dei cicli biogeochimici dei 
principali elementi (C, N, P, S); 
• miglioramento delle attività biochimico-funzionali, attraverso la 
stimolazione della biomassa microbica, soprattutto nella frazione 
pelitica; 
• forte abbattimento del livello dei contaminanti organici nel sedimento 
tal quale (46%) e, soprattutto, nella sabbia fine (55%); il naturale 
processo di attenuazione ha consentito, in queste due matrici solo una 
riduzione del 15% e 23%, rispettivamente; 
• nessun abbattimento del livello dei contaminanti inorganici in tutte le 
matrici (come previsto) ed una riduzione della loro disponibilità nella 
pelite. 
 
 L’applicazione del fango insieme alla tecnologia di bioremediation nella 
frazione pelitica ha migliorato ulteriormente le caratteristiche chimico-
nutrizionali di tale matrice e ha consentito l’abbattimento dei contaminanti 
organici (> 20%), rispetto all’utilizzo della sola tecnica di bioremediation 
(percentuale di riduzione dei TPH < 5%). 
 
Considerato tutto ciò, possiamo concludere che, dato il superamento del limite soglia 
degli idrocarburi totali (D.Lgs. 152/2006) nel sedimento di partenza e nelle sue 
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frazioni granulometriche (sabbia fine e pelite), il processo di enzyme enhanced 
bioremediation potrebbe essere protratto per un periodo di tempo più lungo al fine 
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Sediment dredging from harbors and water bodies in order to maintain the 
navigation is a necessity worldwide; however, the storage and treatment of 
sediments is a problem for harbor managers.  
Sediment decontamination could represent a sustainable approach for turning them 
into a new source of environmentally reusable material. 
To manage the sediments dredged from the Livorno harbour, several possible 
recycling techniques are being explored, including sediment washing and 
bioremediation. A combination of these two techniques can also be taken into 
consideration. 
This study examines the feasibility of an enzyme enhanced bioremediation 
technology used as it is, or in combination with the sediment washing.  
Specifically, we applied an enhanced bioremediation approach to both raw 
sediments and two derivate granulometric fractions separated by a pilot sediment 
washing facility: a silt-clay fraction (< 63 μm) and a sand fraction (>63 μm<200 μm). 
The preliminary sediment washing was effective in concentrating the organic and 
inorganic contamination into a smaller volume of fine sediment particles (silt-clay). 
The bioremediation experiment, carried out in triplicate at mesoscale level, 
consisted in setting up containers of about 0.2 m3 each, filled with the three matrices 
(raw sediment, clay-silt and sand fractions) treated and untreated (control) with 
bioactivators (a mixture of microorganisms, enzymes and synergists). The physical, 
chemical and biological properties of sediments were determined at the initial 
sampling time (t0) and after three months (t90) from the beginning of the 
experimentation. The bioactivator application, providing specialized microorganisms 
and stimulating the growth of indigenous microorganisms, determined the increase 
in microbial respiration and in hydrolytic enzyme activities in all the treated matrices, 
in particular in the silt-clay fraction. However, this fraction both treated and 
untreated, has not been able to degrade significant amount of organic pollutants. 
This is probably due to the burial of contaminats in micropores making them 
inaccessible to microorganisms and extracellular enzymes. On the contrary, a 
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significant reduction in total petroleum hydrocarbon was observed in sand and raw 
sediment matrices after three months from remediation strategy application (about 
50%), indicating the efficiency of the bioremediation technology.  
 




1.  INTRODUCTION 
A large amount of sediments is dredged every year from ports and waterways in 
order to maintain adequate depths for ship navigation, but the fate of these 
sediments is an issue worldwide recognized. Usually, dredged sediments are 
disposed of in specific facilities and may cause environmental problems due to their 
contamination. Metals and organic compounds, in fact, accumulate in sediments 
due to the limited hydrodynamic energy on the inside portions of harbors. The 
principle factor responsible for increased adsorption of contaminants is the fine 
fraction of sediments and the organic matter (Burton, 1991). Sand, which has a low 
specific surface area and a low surface charge density, is not very reactive and it 
has often a lower contamination than fine material. Sediment washing is a relatively 
simple and useful ex situ remediation technology, which is based on the separation 
and volume reduction processes. In view of this, sediment washing may be used to 
separate and concentrate the contamination into a smaller volume of fine sediment 
particles. This technology is usually used in combination with other technologies. 
The combination of sediment washing with natural techniques could represent, 
when suitable, the most convenient economic solution. Bioremediation technique is 
based on the capacity of microorganisms to degrade the organic compounds and to 
reduce their toxicity or concentration. In the bioremediation approach, the natural 
process of organic compounds degradation is accelerated by creating optimal 
environmental conditions (such as temperature, pH and nutrients) for autochthonous 
microorganisms activity (biostimulation), or by introducing microorganisms with 
specific capacity of degradation (bioaugmentation).  
In this work, the mechanical grain size separation of dredged sediments was carried 
out in order to reduce the volume of contaminated sediments to be treated and to 
make the material more homogeneous. After the sediment separation pre-treatment, 
the effectiveness of the bioremediation technology on the decontamination of the 
two sediment derivate granulometric fractions (sand and silt-clay), as well as of the 
raw sediment, was evaluated. 
 
2. EXPERIMENTAL LAYOUT 
Sediment washing was conducted in a pilot separation installation. Fresh water-
sediment slurry was sieved by a vibrating screen (4 mm size mesh) and conveyed in 
a hydrocyclone which allowed the recovery of the particles having a diameter lower 
than 200 μm. This fraction (sediment fraction <200 μm) containing the finer fraction 
(fine sand, silt and clay) was pumped in another hydrocyclone where a further 
mechanical separation was produced by centrifugal force. This hydrocyclone 
consists in a conical shell with a tangential inlet for feed (water-sediment mixture), 
an outlet at the top (overflow), and another outlet at the bottom (underflow). The 
overflow is enriched in water and fine fraction (< 63 μm), whereas the underflow 
concentrates the remaining sandy fraction (>63 μm<200 μm). The <63 µm fraction 
was allowed to settle for 24 h; after which, the supernatant was removed. The two 
resulting solid fractions; sand (>63 μm<200 μm) and silt-clay (<63 µm), as well as 
the water effluent and raw sediment were analyzed (Table 1). For the 
bioremediation, 20 kg of polluted sediments (raw sediments, sand fraction and silt-
clay fraction) were placed in plastic containers (mesocosms). All containers were 
maintained under controlled temperature and humidity for three months. For each of 
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the three matrices, the bioremediation treatments carried out in triplicate were the 
following: (1) a mixture of microorganisms-enzymes-nutrients (bioactivator 
treatment); (2) sediment without treatment (control sediment). In the bioactivator 
treatment, 100 g of a commercial product containing a mixture of microorganisms, 
enzymes and nutrients was added. Chemical, biochemical and biological 
parameters were determined immediately after bioactivator application (t0) and after 
three months (t90) from the beginning of the experimentation.  
 
Table 1. Characterization of the three matrices and water effluent after sediment 
washing. 








Sand % 63 95 45  
Silt % 19 3 32  
Clay % 18 2 23  
pH  8,3 8,7 8,1  C.E. dS m-1 16,8 1,1 2,2  
TOC % 1,93 1,01 2,42  
TN % 0,384 0,214 0,397  
TP mgP kg-1 650 610 590  
Ammonia mgNH4
+ kg-
1 14,1 7,9 41,0  
Nitrate mgNO3- kg-1 20,0 2,4 5,0  
Cu mg Kg-1 123 55 83 0,094 
Zn mg Kg-1 230 94 170 0,334 
Cd mg Kg-1 n.d. n.d. n.d. n.d. 
Cr mg Kg-1 64,0 21,1 52,6 n.d. 
Ni  mg Kg-1 49,1 16,3 44,1 0,265 
Pb mg Kg-1 59,7 22,3 47,5 0,006 
TPH mg Kg-1 5447 3973 5648  
E.C., electrical conductivity; TOC, total organic carbon; TN, total nitrogen; TP, total 
phosphorus; TPH, total petroleum hydrocarbon; n.d. not detected. 
 
3. METHODS 
Granulometry was measured using the pipette method (Indorante et al., 1990). 
Electrical conductivity (E.C.) and pH were measured in a 1/10 (w/v) aqueous 
solution incubated for 1 hour under shaking at 25 °C using selective electrodes 
(E.C.: Conmet 2, Hanna Instruments Italia; pH: Titroprocessor 672, Methron 
Switzerland).Total organic carbon (TOC) was measured with a LECO, U.S.A. RC-
412 Multiphase Carbon/Hydrogen/Moisture Determinator. Total Nitrogen (TN) 
content was determined by a LECO, U.S.A. FP-528 Protein/Nitrogen Determinator. 
Total phosphorus (TP) was measured using the method reported by Murphy and 
Riley (1962). The ammonium and nitrate concentrations were measured by an 
ammonium and nitrate selective electrode, respectively (SevenMulti, Mettler 
Toledo). Total heavy metal concentration analysis was performed, after acid 
digestion with nitric-perchloric acids (HNO3:HClO4, 5:2) in microwave, by atomic 
absorption spectrometry using a ContrAA300 (Analytical Jena) spectrometer with 
air/acetylene flame. Total hydrocarbon (TPH) content was estimated by the 
gravimetric method 1664 by weighing the dry residue after solvent evaporation 
under nitrogen flow (US Environmental Protection Agency – EPA 1983; APHA – 
American Public Health Association 1992) Evaluation of either fungal and bacterial 
populations was obtained through direct count on agarized media, R2A and MALT 
for bacteria and fungi, respectively (Andreolli et al., 2015). The respiratory activity of 
the sediment was determined using a modified version of the Isermayer method 
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(1952). Sediment β-glucosidase activity was measured according to the methods of 
Marx et al. (2001) and Vepsäläinen et al. (2001), based on the use of fluorogenic 
methylumbelliferyl (MUF)-substrate (4-MUF-β-D-glucoside). Fluorescence 
(excitation 360 nm; emission 450 nm) was measured with an automated fluorimetric 
plate-reader (Infinite® F200PRO Tecan) after 0, 30, 60, 120, 180 min of incubation 
at 30 °C. 
 
4. RESULTS 
The sediment separation was crucial to concentrate the organic and inorganic 
contamination into a smaller volume of fine sediment particles (silt-clay). Treated 
and untreated sand fraction showed, in fact, significant lower values of heavy metals 
(HM) and organic contaminants (TPH) with respect to the silt-clay and raw sediment 
samples (Table 2). Generally, TOC, TN and TP did not significantly changed over 
time, and higher values of these parameters were shown in the treated matrices, 
especially in the silt-clay fraction. The mineral forms of nitrogen, which represent a 
nutrient available for microorganisms inside the sediments, increased in all the 
treated matrices due to bioactivator addition. Furthermore, the better oxygenation in 
the sand fraction is the reason for the lower ammonia and the higher nitrate content 
with respect to the other matrices (silt-clay and raw sediment).  
 








 t0 t90 t0 t90 t0 t90 t0 t90 t0 t90 t0 t90 
TOC  1,94 1,91 2,60  3,00 1,00 1,06 1,8 1,41 2,19 2,07 4,03 4,3 
TN  0,18 0,18 0,26 0,30 0,11 0,11 0,18 0,20 0,20 0,23 0,38 0,43 
TP  0,80 0,85 1,29 1,51 0,70 0,68 0,97 1,32 0,90 0,75 1,93 2,09 
Nitr. 9,35 6,35 37,7 26,6 2,15 3,09 38,6 40,4 5,34 1,20 13,9 29,1 
Amm. 12,9 2,95 247 468 6,51 1,98 124 29,7 55,6 10,5 300 248 
HM 17,4 16,7 19,3 19,3 7,40 7,90 7,70 7,80 16,5 15,7 17,2 16,6 
























4 49,2 27,3 
706





β-glu. 14,6 223 116 741 1,64 12,4 34,5 120,4 19,1 91 75,5 
119
3 
TOC, total organic carbon (%); TN, total nitrogen (%); TP, total phosphorus (g kg-1); 
Nitr., NO3- (mgNO3- kg-1); Amm., NH4+ (mgNH4+ kg-1); HM, Total heavy metals 
(meqHM kg-1); TPH, total petroleum hydrocarbon (mgTPH kg-1); Mic. resp., microbial 
respiration (mgCO2 kg-1); β-glu, β-glucosidase activity (mmol kg-1 h-1). 
 
Data obtained by means of total count method evidenced that addition with the 
biostimulating product enhanced the initial population of both fungi and bacteria 
when compared with untreated trials (Figure 1). Moreover, a general increase in 
biomass of both bacteria and fungi were observed in all the treated samples at the 
end (T90) respect to the beginning (T0) of the experimentation. 
 
Figure 1. Microbial total count for Fungi and Bacteria obtained from Sediment (S), 





Carbon dioxide evolution, which represents microbial catabolic metabolism, showed 
higher concentrations in all treated with respect to untreated matrices, especially in 
silt-clay fraction, due to the addition of microorganisms and available substrates 
(Table 1). The stimulation of sediment microbial number and activity in treated 
matrices was also confirmed by the trend of hydrolytic enzymes, such as β-
glucosidase activity, which provides an indication of the potential for soil organic 
matter decomposition in sediment. This enzyme showed the highest value in silt-
clay treated fraction at t90 sampling time. Silt-clay fraction is probably more efficient 
in binding microorganisms and extracellular enzymes and in preserving them by 
proteolysis and chemical degradation (Lähdesmäki, 1992). However, this fraction, 
both treated and untreated, has not been able to degrade significant amount of 
organic pollutants (reduction percentage of TPH lower than 5%) (Table 1). Probably, 
in silt-clay fraction the availability and, thus, the potential of hydrocarbon 
biodegradation is reduced since the pollutants could be entraped in the micropores, 
thus becoming inaccessible to microbes and their extracellular enzymes (Cheng et 
al. 2012). The higher adsorption of the organic pollutants on clay fraction can be 
also the reason for their lower toxic effect on microbial activity (McBride 1994). In 
raw sediment and sand fraction, the treatment with bioactivators allowed a 46% and 
55% removal of hydrocarbon, respectively, whilst natural attenuation in the 




These results seem very promising considering the complexity of the material to be 
decontaminated and the apparent difficulty of creating acceptable habitat for the 
operation of a biological active system. The preliminary sediment washing 
represented an effective technology for concentrating the organic and inorganic 
contamination into a smaller volume of fine sediment particles (silt-clay). In addition, 
the combination of this technology with the addition of bioactivators enhanced the 
microbial degradation of organic contaminants. The hydrocarbon removal reached 
at t90 sampling time 46% and 55% in raw sediment and sand fraction treated with 
bioactivators, respectively, while natural attenuation (control sediment and sand) 
allowed only a 15 and 23% removal, respectively. The silt-clay fraction was not able 
to degrade significant amount of this contaminants. In conclusion, the results 
indicated that biactivator treatment significantly reduced the time required for the 
remediation of raw sediment and sand fraction, most likely because of the 
enhancement of microbial degradation of organic contaminants through the 
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2. RISULTATI DELLA SPERIMENTAZIONE 
2.1. Parametri chimico-fisici 
 
  pH C.E.  
    (dS/m) 
Sedimento tq 
t0 8,31±0,10 18,46±2,40 
t1 8,16±0,03 20,21±1,84 
t2 8,20±0,02 18,72±1,21 
Sedimento tq + BIO 
t0 7,62±0,16 13,40±1,38 
t1 7,41±0,15 14,61±0,30 
t2 8,12±0,02 13,19±0,13 
Sabbia 
t0 8,52±0,08 1,26±0,07 
t1 8,38±0,07 1,29±0,08 
t2 8,09±0,07 1,70±0,21 
Sabbia + BIO 
t0 7,16±0,01 2,23±0,0,07 
t1 7,36±0,01 3,08±0,09 
t2 7,72±0,02 3,26±0,10 
Pelite 
t0 8,09±0,05 2,14±0,09 
t1 8,09±0,01 1,86±0,04 
t2 8,23±0,01 1,21±0,13 
Pelite + BIO 
t0 7,57±0,03 5,04±0,14 
t1 8,03±0,07 4,19±0,47 
t2 7,69±0,13 6,43±0,14 
Pelite + BIO + Fango 
t0 6,9±0,16 5,51±0,29 
t1 7,19±0,09 5,06±0,02 
t2 7,38±0,03 5,42±0,02 
 
  
TOC TN TP 
  
% % gP/Kg 
Sedimento tq 
t0 1,94±0,09 0,18±0,02 0,80±0,03 
t1 1,81±0,29 0,13±0,04 0,72±0,08 
t2 1,90±0,12 0,18±0,04 0,85±0,18 
Sedimento tq + BIO 
t0 2,99±0,30 0,29±0,04 1,29±0,26 
t1 2,95±0,37 0,30±0,02 1,58±0,13 




t0 1,00±0,13 0,10±0,00 0,70±0,03 
t1 0,87±0,22 0,07±0,02 0,62±0,01 
t2 1,06±0,21 0,11±0,01 0,68±0,02 
Sabbia + BIO 
t0 1,8±0,47 0,18±0,02 0,97±0,20 
t1 1,04±0,18 0,13±0,01 1,03±0,10 
t2 1,41±0,31 0,20±0,03 1,32±0,10 
Pelite 
t0 2,18±0,19 0,20±0,02 0,90±0,14 
t1 2,16±0,31 0,20±0,01 0,81±0,05 
t2 2,06±0,24 0,23±0,03 0,75±0,04 
Pelite + BIO 
t0 4,02±0,10 0,38±0,02 1,93±0,06 
t1 3,54±0,20 0,33±0,02 1,72±0,09 
t2 4,3±0,24 0,43±0,02 2,09±0,19 
Pelite + BIO + Fango 
t0 6,86±0,33 0,67±0,05 3,35±0,43 
t1 6,00±0,84 0,61±0,05 2,49±0,02 
t2 3,28±0,17 0,45±0,04 2,24±0,02 
 
  
Ammoniaca Nitrati Pass 
  
mgNH4+/Kg mgNO3-/Kg gP/Kg 
Sedimento tq 
t0 12,92±1,19 9,35±1,03 0,0054±0,0013 
t1 4,31±1,89 5,76±1,66 0,0037±0,0010 
t2 2,95±1,08 6,35±0,75 0 
Sedimento tq + BIO 
t0 247,31±41,95 37,72±3,21 0,0214±0,0072 
t1 206,63±36,01 36,46±1,57 0,0676±0,0086 
t2 318,02±25,85 26,56±3,69 0,1365±0,0130 
Sabbia 
t0 6,50±1,65 2,15±0,17 0,0064±0,0066 
t1 22,99±5,41 0,81±0,51 0,0052±0,0010 
t2 1,98±1,76 3,09±1,66 0 
Sabbia + BIO 
t0 123,96±12,16 38,61±0,21 0,0283±0,0072 
t1 51±12,39 41,69±0,20 0,0562±0,0089 
t2 29,72±10,32 40,39±0,12 0,0648±0,0148 
Pelite 
t0 55,61±14,09 5,33±0,33 0,0020±0,0002 
t1 45,71±27,18 2,17±0,91 0,0062±0,0023 
t2 10,53±4,64 1,20±0,28 0 
Pelite + BIO 
t0 300,05±33,41 13,90±0,71 0,0609±0,0132 
t1 171,64±21,36 30,07±2,60 0,0916±0,0199 
t2 248,75±2,68 29,15±0,71 0,1556±0,0122 
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Pelite + BIO + Fango 
t0 851,07±76,52 14,43±0,83 0,0892±0,008 
t1 556,16±64,52 34,64±0,70 0,1185±0,0210 
t2 329±71,11 32,19±1,10 0,2074±0,0161 
 
2.2. Parametri biologici 
 
  
Respirazione Deidrogenasi But. esterasi 
  
μgCO₂/gss ugINTF/gss*h umolMUF/gss*h 
Sedimento tq 
t0 103,92±27,92 0,46±0,24 66,29±16,36 
t1 0 0,59±0,40 64,17±3,16 
t2 0 0,22±0,07 114,02±20,80 
Sedimento tq + BIO 
t0 4518,62±857,02 6,03±0,76 908,97±64,14 
t1 1990,52±966,43 4,58±1,24 1227,06±65,66 
t2 1593,98±173,96 3,11±0,56 938,13±128,91 
Sabbia 
t0 49,20±5,33 0,68±0,39 8,86±15,34 
t1 0 0,38±0,20 42,56±19,10 
t2 0 0,24±0,13 0,87±1,51 
Sabbia + BIO 
t0 7065,93±1096,5 22,11±2,22 915,42±81,54 
t1 1237,16±664,53 4,63±0,28 286,28±56,55 
t2 0 1,51±0,47 101,12±34,06 
Pelite 
t0 242,25±53,39 1,52±0,40 142,95±21,65 
t1 187,89±80,80 1,26±0,21 137,31±49,39 
t2 110,95±0,17 1,24±0,24 48,84±12,80 
Pelite + BIO 
t0 14406,99±1827,01 32,96±0,13 1287,74±32,51 
t1 6356,33±907,94 27,93±1,25 1412,08±63,48 
t2 6170,72±763,77 8,83±0,38 1040,90±8,10 
Pelite + BIO + Fango 
t0 14200,87±1969,61 28,06±1,14 1473,85±32,90 
t1 4283,10±846,91 17,91±3,30 1679,90±9,10 
t2 946,03±161,36 1,66±0,34 656,69±35,92 
 
  
β-glucosidasi Fosfatasi Arilsolfatasi 
  
umolMUF/gss*h umolMUF/gss*h umolMUF/gss*h 
Sedimento tq 
t0 14,62±7,74 99,06±33,93 19,15±10,38 
t1 18,00±3,66 110,30±11,63 90,59±15,68 
t2 223,93±43,82 233,42±19,44 135,93±4,41 
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Sedimento tq + BIO 
t0 116,55±20,37 155,05±27,93 91,45±5,21 
t1 295,64±73,10 260,19±36,52 152,85±12,71 
t2 741,03±61,64 350,81±26,78 147,56±7,74 
Sabbia 
t0 0,63±1,10 12,33±7,57 0 
t1 0 17,79±5,84 0 
t2 12,43±21,53 49,63±6,92 0 
Sabbia + BIO 
t0 34,51±5,40 26,04±14,28 0 
t1 42,01±13,80 30,66±17,95 4,20±7,28 
t2 120,42±20,76 52,74±11,22 0 
Pelite 
t0 19,14±5,54 138,16±47,77 122,99±8,49 
t1 27,97±2,61 229,61±0,56 132,16±6,38 
t2 91,00±22,69 350,96±34,55 134,23±2,92 
Pelite + BIO 
t0 75,53±3,47 197,45±1,60 148,67±6,28 
t1 216,62±29,16 329,27±20,09 155,59±1,71 
t2 1193,78±70,75 472,93±14,60 141,98±1,89 
Pelite + BIO + Fango 
t0 288,00±46,19 334,34±22,04 124,39±4,08 
t1 481,34±39,40 316,45±28,28 118,01±7,56 
t2 861,45±66,94 206,46±17,16 85,65±8,66 
 
2.3. Contaminanti organici e inorganici 
 
  
Cu Zn Cr 
  
mg/Kg mg/Kg mg/Kg 
Sedimento tq 
t0 134,35±12,30 263,73±11,93 60,98±4,71 
t1 123,57±9,77 245,21±11,56 56,04±3,44 
t2 133,58±15,46 256,38±18,51 55,73±1,12 
Sedimento tq + BIO 
t0 130,53±3,35 259,03±18,00 55,28±0,25 
t1 131,78±13,98 244,39±22,50 60,28±3,41 
t2 125,84±14,38 265,27±26,95 59,75±5,28 
Sabbia 
t0 48,01±17,23 116,14±10,63 25,06±2,81 
t1 44,13±10,44 124,90±8,72 25,03±4,58 
t2 39,18±9,54 109,54±19,84 28,83±2,99 
Sabbia + BIO 
t0 41,54±13,54 119,45±12,46 30,77±4,85 
t1 55,11±14,27 116,96±20,13 29,46±8,77 




t0 109,03±11,34 226,42±8,70 70,79±5,44 
t1 104,34±2,36 208,50±16,93 72,85±6,39 
t2 105,18±9,97 202,02±9,29 68,03±1,98 
Pelite + BIO 
t0 111,94±3,56 225,95±5,73 71,67±1,12 
t1 116,08±0,29 231,55±5,85 74,40±1,68 
t2 108,33±9,72 216,52±6,34 70,84±3,61 
Pelite + BIO + Fango 
t0 111,56±3,46 230,53±5,92 66,67±4,19 
t1 109,22±4,80 232,09±15,19 69,90±0,53 







t0 46,04±2,87 50,79±5,30 
t1 43,57±3,34 45,49±2,46 
t2 39,02±2,20 46,94±3,96 
Sedimento tq + BIO 
t0 43,07±0,94 55,56±2,26 
t1 43,20±2,75 52,36±5,61 
t2 37,54±2,57 52,47±6,01 
Sabbia 
t0 20,18±3,71 20,14±1,70 
t1 19,54±1,08 17,04±4,14 
t2 16,98±1,53 21,54±0,76 
Sabbia + BIO 
t0 21,87±1,81 17,47±2,79 
t1 18,32±1,72 15,72±2,74 
t2 17,06±0,44 14,96±3,32 
Pelite 
t0 56,42±1,14 51,80±4,04 
t1 52,19±5,14 47,65±2,31 
t2 47,23±2,40 47,74±1,47 
Pelite + BIO 
t0 55,54±1,30 56,91±4,90 
t1 54,36±0,28 55,44±5,21 
t2 49,66±2,65 49,68±1,42 
Pelite + BIO + Fango 
t0 49,23±3,26 46,20±5,89 
t1 48,43±2,86 41,60±1,87 










t0 72,04±7,63 103,23±11,32 
t1 65,06±3,36 99,96±8,72 
t2 78,05±6,57 99,67±3,05 
Sedimento tq + BIO 
t0 72,17±6,04 146,79±11,05 
t1 79,61±7,25 142,91±14,44 
t2 81,26±8,97 136,63±12,55 
Sabbia 
t0 10,28±0,76 25,19±1,96 
t1 10,30±0,53 23,47±2,62 
t2 11,58±0,68 23,76±1,17 
Sabbia + BIO 
t0 7,08±0,58 24,89±2,45 
t1 16,10±1,68 36,85±1,59 
t2 12,10±0,23 26,29±0,35 
Pelite 
t0 47,02±5,62 87,47±3,07 
t1 39,08±0,96 75,90±3,94 
t2 39,08±6,76 72,60±6,40 
Pelite + BIO 
t0 50,77±0,94 116,45±6,48 
t1 49,32±3,50 112,03±1,20 
t2 45,40±2,21 91,03±3,13 
Pelite + BIO + Fango 
t0 47,89±7,35 111,53±8,95 
t1 51,26±8,38 109,73±1,73 
t2 40,43±5,27 91,23±1,62 
 
  




t0 1,04±0,29 27,98±3,33 
t1 1,40±0,10 24,23±3,13 
t2 1,29±0,15 22,26±3,55 
Sedimento tq + BIO 
t0 1,87±0,10 31,27±2,97 
t1 1,51±0,29 27,63±3,62 
t2 1,83±0,10 23,13±3,91 
Sabbia 
t0 0±0,07 8,99±0,25 
t1 0±0,09 8,46±1,18 
t2 0,16±0,11 8,77±1,09 
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Sabbia + BIO 
t0 0,08±0,19 7,36±0,46 
t1 0,28±0,14 7,60±1,22 
t2 0,53±0,03 8,49±0,39 
Pelite 
t0 2,62±0,08 27,41±3,25 
t1 2,42±0,01 23,46±2,78 
t2 2,06±0,17 19,96±3,68 
Pelite + BIO 
t0 3,24±0,06 36,91±2,79 
t1 2,90±0,09 32,86±2,79 
t2 2,87±0,12 31,50±1,64 
Pelite + BIO + Fango 
t0 2,55±0,03 27,09±2,43 
t1 2,46±0,03 24,89±1,43 





















Pelite + BIO 
t0 5521,56±38,25 
t2 5298,29±141,93 








Attraverso questo tipo di analisi statistica sono stati presi in esame i dati rilevati ai 
tempi t0, t1 e t2, al fine di verificare che le tendenze rilevate, nel tempo e tra i 
trattamenti, fossero significative (P<0,05) dal punto di vista statistico. 
 
3.1. Parametri chimico-fisici 
 












3171,443 1 3171,443 494679,1 0,000000
8,632 6 1,439 224,4 0,000000
0,286 2 0,143 22,3 0,000001
1,806 12 0,150 23,5 0,000000
0,212 33 0,006  












2282,390 1 2282,390 1494,722 0,000000
1799,237 6 299,873 196,385 0,000000
6,472 2 3,236 2,119 0,136194
79,659 12 6,638 4,347 0,000388
50,390 33 1,527  












3,649988 1 3,649988 1150,426 0,000000
1,217981 6 0,202997 63,982 0,000000
0,015561 2 0,007780 2,452 0,101642
0,111885 12 0,009324 2,939 0,007016
0,104700 33 0,003173  
156 
 












78,66511 1 78,66511 1490,939 0,000000
12,97675 6 2,16279 40,991 0,000000
0,03845 2 0,01922 0,364 0,697408
0,91993 12 0,07666 1,453 0,192206
1,74115 33 0,05276  












0,143650 1 0,143650 1788,849 0,000000
0,123370 6 0,020562 256,052 0,000000
0,023247 2 0,011624 144,746 0,000000
0,026274 12 0,002190 27,266 0,000000
0,002650 33 0,000080  












349,4839 1 349,4839 1135,742 0,000000
77,8631 6 12,9772 42,173 0,000000
1,4901 2 0,7450 2,421 0,104431
16,8089 12 1,4007 4,552 0,000263
10,1546 33 0,3077  












18013,00 1 18013,00 1897,801 0,000000
12003,45 6 2000,58 210,775 0,000000
268,72 2 134,36 14,156 0,000036
1061,39 12 88,45 9,319 0,000000
313,22 33 9,49  
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1926699 1 1926699 345,3742 0,000000
2456962 6 409494 73,4046 0,000000
380390 2 190195 34,0938 0,000000
1852394 12 154366 27,6712 0,000000
184093 33 5579  
 
3.2. Parametri biologici 
 












435033548 1 435033548 91,90518 0,000000
365424624 6 60904104 12,86660 0,000000
164132090 2 82066045 17,33727 0,000007
113848540 12 9487378 2,00430 0,056648
156205643 33 4733504  












3034,458 1 3034,458 1960,108 0,00
2898,885 6 483,148 312,089 0,00
1049,529 2 524,765 338,972 0,00
1503,713 12 125,309 80,944 0,00
51,088 33 1,548  












16363597 1 16363597 2266,391 0,000000
11886757 6 1981126 274,390 0,000000
982172 2 491086 68,016 0,000000
3197587 12 266466 36,906 0,000000
238264 33 7220  
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2855341 1 2855341 284,3363 0,000000
2700676 6 450113 44,8224 0,000000
1764618 2 882309 87,8608 0,000000
2522748 12 210229 20,9347 0,000000
331390 33 10042  












2002647 1 2002647 801,9450 0,000000
723054 6 120509 48,2569 0,000000
182008 2 91004 36,4418 0,000000
336124 12 28010 11,2165 0,000000
82409 33 2497  












383483,2 1 383483,2 7592,613 0,000000
184618,5 6 30769,7 609,212 0,000000
4804,2 2 2402,1 47,560 0,000000
22638,4 12 1886,5 37,352 0,000000
1666,7 33 50,5  
 
3.3. Contaminanti organici e inorganici 
 












486361,4 1 486361,4 3816,277 0,000000
70270,2 6 11711,7 91,897 0,000000
132,1 2 66,0 0,518 0,600353
843,9 12 70,3 0,552 0,863683
4205,6 33 127,4  
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2103127 1 2103127 8454,599 0,000000
189626 6 31604 127,050 0,000000
613 2 306 1,232 0,304910
2141 12 178 0,717 0,724342
8209 33 249  












149811,7 1 149811,7 3462,637 0,000000
13095,4 6 2182,6 50,446 0,000000
201,6 2 100,8 2,329 0,113168
940,0 12 78,3 1,811 0,087618
1427,8 33 43,3  












76377,20 1 76377,20 12543,28 0,000000
8951,16 6 1491,86 245,01 0,000000
752,97 2 376,48 61,83 0,000000
278,52 12 23,21 3,81 0,001117
200,94 33 6,09  












82085,42 1 82085,42 2788,955 0,000000
10846,32 6 1807,72 61,420 0,000000
771,69 2 385,84 13,109 0,000065
510,34 12 42,53 1,445 0,195512
971,27 33 29,43  
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99432,21 1 99432,21 1406,456 0,000000
35702,65 6 5950,44 84,168 0,000000
83,95 2 41,97 0,594 0,558063
1982,96 12 165,25 2,337 0,026688
2333,00 33 70,70  












334026,5 1 334026,5 1708,619 0,000000
92141,1 6 15356,9 78,554 0,000000
5511,3 2 2755,7 14,096 0,000038
4671,2 12 389,3 1,991 0,058352
6451,3 33 195,5  












115,2208 1 115,2208 3768,559 0,000000
51,1441 6 8,5240 278,798 0,000000
0,7272 2 0,3636 11,893 0,000129
4,2177 12 0,3515 11,496 0,000000
1,0090 33 0,0306  












22159,53 1 22159,53 3375,067 0,000000
4269,00 6 711,50 108,367 0,000000
712,61 2 356,30 54,268 0,000000
412,89 12 34,41 5,241 0,000075
216,67 33 6,57  
161 
 












617369428 1 617369428 2502,531 0,000000
40990140 6 6831690 27,693 0,000000
5935447 1 5935447 24,060 0,000066
1958392 6 326399 1,323 0,288709

























Adesodum J.K., Mbagwu J.S.C. (2008). Distribution of heavy metals and 
hydrocarbon contents in an alﬁsol contaminated with waste-lubricating oil 
amended with organic wastes. Bioresour. Technol. 99: 3195-3204. 
Adriano D.C., Bollag J.M., Frankenberger W.T.Jr., Sims R. (1999). 
Biodegradation of contaminated soil agronomy monograph. Soil Science Society 
of America, Madison eds. 772. 
Ait-Longomazino N., Sellier R., Jouquet G., Trescinski M. (1991). Microbial 
degradation of bitumen. Experimentia, 47: 533-539. 
Al-Bachir M., Al-Adawi M.A., Shamma M. (2003). Synergetic effect of gamma 
irradiation and moisture content on decontamination of sewage sludge. 
Bioresour. Technol. 90: 139-143. 
Alloway, B.J. (1995). Cadmium. In: B.J. Alloway (Ed), Heavy metals in soils, 
Blackie, pp. 123-151. 
Alvarez R., Santanatoglia O.J., Garcia R. (1995). Effect of temperature on soil 
microbial biomass and its metabolic quotient in situ under different tillage 
systems. Biology and Fertility of Soils 19:227-230. 
Baker K.H., Herson D.S. (1994). Bioremediation, Mc Graw-Hill Inc. 
Barajas-Aceves M., Vera-Aguilar E., Bernal M.P. (2002). Carbon and nitrogen 
mineralization in soil amended with phenanthrene, anthracene and irradiated 
sewage sludge. Bioresour. Technol. 85: 217-223. 
Benedetti A., Gianfreda L. (2004). Metodi di analisi biochimica del suolo, Milano: 
Franco Angeli Editore. 
Bento F.M., Camargo F.A.O.,Okeke B.C., Frankenberger W.T. (2005). 
Comparative bioremediation of soils contaminated with diesel oil by natural 
attenuation, biostimulation and bioaugmentation. Bioresource Technology 96: 
1049-1055. 
Beyer L., Wachendorf C., Elsner D.C., Knabe R. (1993). Suitability of 
dehydrogenase activity assay as an index of soil biological activity. Biology and 
Fertility of Soils 16: 52-56. 
166 
 
Bhalerao T. S. (2012). Bioremediation of endosulfan-contaminated soil by using 
bioaugmentation treatment of fungal inoculant Aspergillus niger. Turk. J. Biol. 
36: 561-567. 
Blackburn J. W., Hafker W.R. (1993). The impact of biochemistry bioavailability 
and bioactivity on the selection of bioremediation techniques. Trends in Biotech. 
11: 328-333. 
Bollag J.M., Bollag W.B. (1995). Soil Contamination and the Feasibility of 
Biological Remediation. In Bioremediation Science and Application. Soil Science 
Society of American, Madison, special publication 43:1-12. 
Boonchan S., Britz M.L., Stanley G.A. (2000). Degradation and Mineralization of 
High-Molecular-Weight Polycyclic Aromatic Hydrocarbons by Defined Fungal-
Bacterial Cocultures. Applied and Environ. Microbiol., vol. 66, n. 3, pp 1007-
1019. 
Bradl H.B. (2004). Adsorption of heavy metal ions on soils and soils constituents. 
Journal of Colloid and Interface Science 277: 1–18. 
Brignoli P., Maggioni P. (2008). Elimination of Xenobiotic Pollutants with the 
Application of Bioremediation Technologies Applied in Soil Intended for Public 
Green Areas. ETS Conference 19th-20th May 2008. 
Brookes P.C. (1995). The use of microbial parameters in monitoring soil pollution 
by heavy metals. Biology and Fertility of Soils 19:269-279. 
Bruins M.R., Kapil S., Oehme F.W. (2000). Microbial resistance to metals in the 
environment. Ecotoxicology Environmental Safety, 45: 198-207. 
Bundy J.G., Paton G.I., Campbell C.D. (2002). Microbial communities in different 
soil types do not converge after diesel contamination. J. Appl. Microbiol. 92: 276-
288. 
Carrera P., Buzzelli M. (2000). La bonifica dei siti contaminati: tecnologie di 
trattamento. Acqua e Aria (gen.). 
167 
 
Ceccanti B., Garcìa C., Masciandaro G., Macci C., Doni S. (2006). Soil 
Bioremediation: combination of earthworms and compost for the ecological 
remediation of a hydrocarbon polluted soil. Water Air Soil Pollut. 177: 383-397. 
Ceccanti B., Masciandaro G. (2003). Stable humus-enzyme nucleus: the last 
barrier against soil desertification. In: Lobo M.C. e Ibanez J.J., Preserving soil 
quality and soil biodiversity (eds.), IMIA-CSIC, Madrid, pp. 77-82. 
Cerniglia C.E. (1992). Biodegradation of polycyclic aromatic hydrocarbons. 
Biodegradation 3:351-368. 
Cheng H., Hu E., Hu Y. (2012). Impact of mineral micropores on transport and fate 
of organic contaminants: a review. J Contam. Hydrol. 129-130:80-90. 
Clemente R., Bernal M.P. (2006). Fractionation of heavy metals and distribution of 
organic carbon in two contaminated soils amended with humic substances. 
Chemosphere 64: 1264-1273. 
Coccia A.M., Gucci P.M.B., Lacchetti I., Beccaloni E., Paradiso R., Beccaloni 
M., Musmeci L. (2009). Hydrocarbon contaminated soil treated by 
bioremediation technology: microbiological and toxicological preliminary 
findings. Environmental Biotechnology 5 (2) 61-72. 
Dalal R.C. (1977). Soil organic phosphorus. In: Sparks D.L., Advances in 
Agronomy, vol. 130, pp. 83-113. 
D’Annibale A., Rosetto F., Leonardi V., Federici F., Petruccioli M. (2006). Role 
of autochthonous filamentous fungi in bioremediation of a soil historically 
contaminated with aromatic hydrocarbons. Appl. Environ. Microbiol. 72: 28-36. 
Davies B.E. (1995). Lead. In: B.J. Alloway (Ed), Heavy metals in soils, Blackie, pp. 
206-223. 
Davini E., Di Leo C., Grillo G., Molinari M., Nardella A., Robertiello A. (2001). 
La bonifica biologica di siti inquinati da idrocarburi, Eni Tecnologie e Agip 
Petroli, Hoepli Editore. 
168 
 
Delille D., Coulon F., Pelletier E. (2004). Biostimulation of natural microbial 
assemblages in oil-amended vegetated and desert sub-Antarctic soils. Microb. 
Ecol. 47: 407-415. 
Diaz E., Roldan A., Lax A., Albakdejo J. (1994). Formation of stable aggregates 
in a degraded soil by amendment with urban refuse and peat. Geoderma 63: 277-
288. 
Dotto M. (2013). Sulla tecnica del dragaggio ambientale. Alcuni casi di studio nella 
Regione Veneto. Tesi di Laurea Magistrale in Ingegneria Civile Idraulica, 
Università degli Studi di Padova. 
Elvira C., Goicoechea M., Sampedro L., Mato S., Nogales R. (1996). 
Bioconversion of solid paper-pulp mill sludge by earthworms. In: Bioresource 
Tecnology, pp 173-177. 
Evanko C.R., Dzombak D.A. (1997). Remediation of Metals-Contaminated Soils 
and Groundwater. Technology Evaluation Report. 
Farnè L. (2003). Biorisanamento di suoli contaminati da idrocarburi policiclici 
aromatici: prove di biotrattabilità e caratterizzazione di un consorzio utile alla 
biodegradazione. Tesi di laurea in Biotecnologie Industriali, Facoltà di Scienze 
Matematiche Fisiche e Naturali, Università degli Studi di Bologna. 
Farnè L. (2005). Enhanced Natural Attenuation: valutazione dell’applicabilità di un 
trattamento di tipo biologico all’interno di un progetto di bonifica in esecuzione, 
atto alla rimozione di una miscela di idrocarburi da un acquifero superficiale. 
Tesi di Master in Tecnologie e Controllo Bonifica Siti Contaminati, Facoltà di 
chimica industriale, Università degli studi di Bologna. 
Gagnon C., Mucci A., Pelletier E. (1995). Anomalous accumulation of acid-volatile 
sulphides (AVS) in a coastal marine sediment, Saguenay Fjord, Canada. 
Geochimica et Cosmochimica Acta, vol. 59, no. 13, pp. 2663-2675. 
Gallego J.L.R., Loredo J., Llamas J.F., Vàzquez F., Sànchez J. (2001). 
Bioremediation of diesel-contaminated soils: evaluation of potential in situ 
techniques by study of bacterial degradation. Biodegradation 12: 325–335. 
169 
 
Garcìa C., Hernàndez T., Costa F., Ceccanti B. (1994). Biochemical parameters in 
soils regenerated by the addition of organic wastes. Waste Manag. Res. 12: 457-
466. 
Garcìa C., Moreno J.L., Hernàndez T., Costa F. (1995). Effect of composting on 
sewage sludges contaminated with heavy metals. Bioresou. Technol. 53:13-19. 
Garcìa-Gil J.C., Plaza C., Soler-Rovira P., Polo A. (2000). Long-term effects of 
municipal solid waste compost application on soil enzyme activities and microbial 
biomass. Soil Biology and Biochemistry 32: 1907-1913. 
Giusquiani P.L., Pagliai M., Giglioni G., Businelli D., Benetti A. (1995). Urban 
waste compost: effects on physical, chemical, and biochemical soil properties. J. 
Environ. Qual. 24: 175-182. 
Goldhaber M.B., Kaplan I.R. (1980). Mechanisms of sulfur incorporation and 
isotope fractionation during early diagenesis in sediments of the gulf of 
California. Marine Chemistry, 9: 95-143. 
Golterman H.L., Sly P.G., Thomas R.L. (1983). Study of relationship between 
water quality and sediment transport. UNESCO, pp. 231. 
Gupta A.K., Sinha S. (2007). Phytoextraction capacity of the Chenopodium album 
L. grown on soil amended with tannery sludge. Bioresour. Technol. 98: 442-446. 
Hakulinen R., Kähkönen M., Salkinoja-Salonen M.S. (2005). Vertical distribution 
of sediment enzyme activities involved in the cycling of carbon, nitrogen, 
phosphorus and sulphur in three boreal rural lakes. Water Research 39: 2319-
2326. 
Hamdi H., Benzarti S., Manusadzianas L., Aoyama I., Jedidi N. (2007). 
Bioaugmentation and biostimulation effects on PAH dissipation and soil 
ecotoxicity under controlled conditions. Soil Biology & Biochemistry 39: 1926-
1935. 
Hayatsu M., Kosuge N. (2012). Autotrophic nitrification in acid tea soils. Soil 
Science and Plant Nutrition, 39 (2), pp. 209-217. 
170 
 
Head I.M. (1998). Bioremediation: towards a credible technology. Microbiology, 
144: 599-608. 
Holmes C.W., Slade E.A., McLerran C.J. (1974). Migration and Redistribution of 
Zinc and Cadmium in Marine Estuarine Systems. Environ. Sci. Technol. 8 (3), pp 
255-259. 
Homady M., Hussein H., Jiries A., Mahasneh A., Al-Nasir F., Khleifat K. (2002). 
Survey of some heavy metals in sediments from vehicular service stations in 
Jordan and their effects on social aggression in prepubertal male mice. 
Environmental Research Section A 89, 43-49. 
Hutchins C.M., Teasdale P.R., Lee J., Simpson S.L. (2007). The effect of 
manipulating sediment pH on the porewater chemistry of copper- and zinc- spiked 
sediments. Chemosphere 69: 1089-1099. 
Iannelli R., Bianchi V., Macci C., Peruzzi E., Chiellini C., Petroni G., 
Masciandaro G. (2012). Assessment of pollution impact on biological activity 
and structure of seabed bacterial communities in the Port of Livorno (Italy). 
Science of the Total Environment 426: 56-64. 
IUPAC (2001). Pure and Applied Chemistry 73: 1163-1172 
Jacques R.J.S., Okeke B.C., Bento F.M., Teixeira A.S., Peralba M.C.R., 
Camargo F.A.O. (2008). Microbial consortium bioaugmentation of a polycyclic 
aromatic hydrocarbons contaminated soil. Bioresource Technology 99: 2637-
2643. 
Janiyani K.L., Wate S.R., Joshi S.R. (1993). Solubilization of hydrocarbons from 
oil sludge by synthetic surfactants. Journal of Chemical Technology and 
Biotechnology, Chemical Technology: 56. 
Jùrgensen K.S., Puustinen J., Suortti A.M. (2000). Bioremediation of petroleum 
hydrocarbon-contaminated soil by composting in biopiles. Environ. Pollut. 107: 
245-254. 
Kabata-Pendias A., Pendias H. (1992). Trace Elements in Soils and Plants. 2nd 
edition, CRC Press, Baton Rouge, Fa. 
171 
 
Kähkönen M., Hakulinen R. (2012). stratification of selected hydrolytic enzyme 
activities in the sediment in two lakes in Finland. International Journal of 
Sediment Research 27: 250-258. 
Kähkönen M., Liukkonen M., Wittmann C., Suominen K.M., Salkinoja-Salonen 
M.S. (1999). Integrative assessment of sediment quality history  in pulp mill 
recipient area in Finland. Water Science and Technology, vol. 40, pp. 139-146. 
Kähkönen M., Tuomela M., Hatakka A. (2007). Microbial activities in soils of a 
former sawmill area. Chemosphere 67: 521-526. 
Kertesz M.A., Mirleau P. (2004). The role of soil microbes in plant sulphur 
nutrition. Journal of Experimental Botany 55:1939–1945. 
Kobori H., Taga N. (1979). Occurrence and distribution of phosphatase in neritic 
and oceanic sediments. Deep-Sea Research 26: 799-808. 
Kollist-Siigur K., Nielsen T., Gron C., Hansen P.E., Helweg C., Jonassen K.E.N., 
Jogensen O., Kiso U. (2001). Sorption of polycyclic aromativ compounds to 
humic and fulvic acid HPLC column materials. J. Environ. Qual. 30: 526-537. 
Kremesec V. (2005). LNAPL Distribution and recovery in corse grained 
soilsapplication of new LNAPL tools, Tecnologie innovative per 
l’industrializzazione del sistema ambiente – Ecomondo 05 “9th International 
Trade Fair On Material & Energy Recovery and Sustainable Development” – Atti 
della IV Conferenza in “Aspetti procedurali ed innovazione (bio)tecnologica nella 
gestione e bonifica dei siti contaminati, Rimini 26-29 ottobre 2005”, Maggioli 
Editore. 
Labud V., Garcìa C., Hernandez Teresa (2007). Effect of hydrocarbon pollution 
on the microbial properties of a sandy and a clay soil. Chemosphere 66: 1863-
1871. 
Lagomarsino A., Grego S., Kandeler E. (2012). Soil organic carbon distribution 
drives microbial activity and functional diversity in particle and aggregate-size 
fractions. Pedobiologia 55: 101-110. 
172 
 
Lagomarsino A., Mench M., Marabottini R., Pignataro A., Grego S., Renella G., 
Stazi S.R. (2011). Copper distribution and hydrolase activities in a contaminated 
soil amended with dolomitic limestone and compost. Ecotoxicology and 
Environmental Safety 74: 2013-2019. 
Lähdesmäki P., Piispanen R. (1992). Soil enzymology: role of protective colloid 
systems in the preservation of exoenzyme activities in soil. Soil Biol Biochem 24: 
1173–1177. 
Lai R., Lagomarsino A., Ledda L., Roggero P.P. (2014). Variation in soil C and 
microbial functions across tree canopy projection and open grassland 
microenvironments. Turkish Journal of Agriculture and Forestry 38: 62-69. 
Lax A. and Garcia-Orenes F. (1993). Carbohydrates of  municipal solid wastes as 
aggregation factor of soils. Soil Technol. 6:157-162. 
Li G., Zhang F., Sun Y., Wong J.W.C., Fang M. (2001). Chemical evaluation of 
sewage sludge composting as a mature indicator for composting process. Water 
Air Soil Pollut. 132: 333-345. 
Li Y., Gupta G. (1994). Adsorption/desorption of hydrocarbons on clay minerals. 
Chemosphere, vol. 28, n. 3, pp. 627-638. 
Lietz W., Galling G. (1989). Metals from sediments. War. Res. vol. 23, no. 2, pp. 
247-252. 
Lipińska A., Kucharski J., Wyszkowska J. (2014). Activity of Arylsulphatase in 
Soil Contaminated with Polycyclic Aromatic Hydrocarbons. Water Air Soil 
Pollut. 225:2097. 
Manahan S.E. (1994). Environmental Chemistry. Lewis Publishers. Chelsea, MI. 
811 pp. 
Marcote I., Hernàndez T., Garcìa C., Polo A. (2001). Influence of one or two 
successive application of organic fertlizers on the enzyme activity of a soil under 
barley cultivation. Bioresource Technology 79:147-154. 
Margesin R., Hammerle M., Tscherko D. (2007). Microbial activity and 
community composition during bioremediation of diesel-oil-contaminated soil: 
173 
 
effects of hydrocarbon concentration, fertilizers, and incubation time. Microbial 
Ecology, 53: 259-269. 
Margesin R., Schinner F. (1997). Efficiency of Indigenous and Inoculated Cold-
Adapted Soil Microorganisms for Biodegradation of Diesel Oil in Alpine Soils. 
Applied and Eviron. Microbiol., vol. 63, no. 7, pp. 2660-2664. 
Mariotti C, Merlo C. (2003). Manuale sul disinquinamento “La gestione dei siti 
inquinati – dalle indagini alla bonifica”. AIGA, Pitagora Editrice, Bologna. 
Marx M.C., Wood M., Jarvis S.C. (2001). A microplate fluorimetric assay for the 
study of enzyme diversity in soils. Soil Biology and Biochemistry 33: 1633-1640. 
Masciandaro G., Ceccanti B., Ronchi V. e Bauer C. (2000). Kinetic parameters of 
dehydrogenase in the assessment of the response of soil to vermicompost and 
inorganic fertilisers. Biology and Fertility of Soils, 32: 479-483. 
Masciandaro G., Macci C., Peruzzi E., Ceccanti B., Doni S. (2013). Organic 
matter-microorganism-plant in soil bioremediation: a synergic approach. Rev 
Environ Sci Biotechnol 12: 399-419. 
Mason R.P., Lawrence A.L. (1999). Concentration, distribution, and 
bioavailability of mercury and methylmercury in sediments of Baltimore harbor 
and Chesapeake bay, Maryland, USA. Environmental Toxicology and Chemistry, 
vol. 18, no. 11, pp. 2438-2447. 
McGill W.B., Cole C.V. (1981). Comparative aspects of cycling of organic C, N, S 
and P through soil organic matter. Geoderma 26: 267–286. 
Mills M.A., Bonner J.S., McDonald T.J., Page C.A., Autenrieth R.L. (2003). 
Intrinsic bioremediation of a petroleum-impacted wetland. Marine Pollution 
Bulletin 46, 887–899. 
Millward G.E., Moore R.M. (1982). The adsorption of Cu, Mn and Zn by iron 
oxyhydroxide in model estuarine solutions. Water Res., vol. 16, pp. 981-985. 
Morse J. W., Millero F.J., Cornwell J.C., Rickard D. (1987). The Chemistry of the 
Hydrogen Sulfide and Iron Sulfide. Earth-Science Reviews, 24: 1-42. 
174 
 
Muller T., Hoper H. (2004). Soil organic matter turnover as a function of the soil 
clay content: consequences for model applications. Soil Biology e Biochemistry 
36: 877-888. 
Murphy T.P., Lawson A., Kumagai M., Babin J. (1999). Review of emerging 
issues in sediment treatment. Aquatic Ecosystem Health and Management 2: 419-
434. 
Namkoong W., Hwang E.Y., Park J.S., Choi J.Y. (2002). Bioremediation of diesel 
contaminated soil with composting. Environ. Pollut. 119: 23-31. 
Nannipieri P., Bollag J.M. (1991). Use of enzymes to detoxify pesticide-
contaminated soil and waters. J. Environ. Qual., 20: 510-517. 
Nannipieri P., Ceccanti B., Grego S. (1990). Ecological significance of the 
biological activity in soil. In: Bollag J.M., Stotzky, G. (ed.) Soil biochemistry, vol. 
6. Martin Dekker, New York, USA, pp. 293-366. 
Nielsen S. (2007). Helsinge sludge reed bed system: reduction of pathogenic 
microorganisms. Water Sci. Technol. 56:175-182. 
Nyer E.K, (1996). In situ treatment technology, CRC, Lewis Publishers. 
Orchard V.A., Cook F.J. (1983). Relationship between soil respiration and soil 
moisture. Soil Biology and Biochemistry, vol. 15, no. 4, pp. 447-453. 
Palmroth M.R.T., Munster U., Pichtel J., Puhakka J.A. (2005). Metabolic 
responses of microbiota to diesel fuel addition in vegetated soil. Biodegradation 
16: 91-101. 
Parker L.W., Doxtader K.G. (1983). Kinetics of the Microbial Degradation of 2,4-
D in Soil: Effects of Temperature and Moisture. Journal of Environmental 
Quality, vol. 12, no. 4, pp. 553-558. 
Pernot A., Ouvrard S., Leglize P., Faure P. (2013). Protective role of fine silts for 
PAH in a former industrial soil. Environ. Pollut. 179: 81-87. 
Peruzzi E., Masciandaro G., Macci C., Doni S., Ceccanti B. (2011). Pollutant 
monitoring in sludge treatment wetlands. Water Sci. Technol. 64: 1558-1565. 
175 
 
Petruzzelli G., Marella G., Barbafieri M., Bartolucci E., Saccomandi F. (2005). 
Applicazione delle Tecniche di Phytoremediation, Gestione di Siti Contaminati – 
Atti del Corso in “Esperto nella gestione di siti contaminati, Roma 3-6 maggio 
2005”, Edizione Osservatorio Siti Contaminati. 
Pihlatie M., Syväsalo E., Simojoki A., Esala M., Regina K. (2004). Contribution 
of nitriﬁcation and denitriﬁcation to N2O production in peat, clay and loamy sand 
soils under different soil moisture conditions. Nutrient Cycling in Agroecosystems 
70: 135-141. 
Plaza C., Xing B., Fernàndez J.M., Senesi N., Polo A. (2009). Binding of 
polycyclic aromatic hydrocarbons by humic acids formed during composting. 
Environ. Pollut. 157: 257-263. 
Progetto P.O. Transfrontaliero Italia-Francia Marittimo (2007-2013). Rete dei 
porti turistici e sostenibilità ambientale, Sotto Progetto A “Sostenibilità 
ambientale e nautica sociale”. Provincia di Livorno, Regione Liguria, Regione 
Autonoma della Sardegna, Union des Ports de Plaisance de Corse. 
Quilchano C., Maranon T. (2002). Dehydrogenase activity in Mediterranean forest 
soils. Biology and Fertility of Soils 35: 102-107. 
Ramirez W.A., Domene X., Andres P., Alcaniz J.M. (2008). Phytotoxic effects of 
sewage sludge extracts on the germination of three plant species. Ecotoxicology 
17: 834-844. 
Rashid M.A., Leonard J.D. (1980). Modifications in the Solubility and 
Precipitation Behavior of Various Metals as a Result of Their Intection with 
Sedimentary Humic Acid. Chem. Geol. Ser. 73-96. 
Robertiello A., Carrera P. (2005). Trattamento di Terreni Contaminati con Biopile, 
Gestione di Siti Contaminati – Atti del Corso in “Esperto nella gestione di siti 
contaminati, Roma 3-6 maggio 2005”, Edizione Osservatorio Siti Contaminati. 
Roldan, A., Garcia-Orenes F., Lax A. (1994). An incubation experiment to 
determine factors involving aggregation changes in an arid soil receiving urban 
refuse. Soil Biol. Biochem. 26:1699-1707. 
176 
 
Ros M., Hernàndez M.T., Garcìa C. (2003). Soil microbial activity after 
restoration of a semiarid soil by organic amendments. Soil Biology and 
Biochemistry 35:463-469. 
Ros M., Pascual J.A., Garcìa C., Hernàndez M.T., Insam H. (2006). Hydrolase 
activities, microbial biomass and bacterial community in a soil after long-term 
amendment with different composts. Soil Biol. Biochem. 38:3443-3452. 
Ros M., Rodrìguez I., Garcìa C., Hernàndez T.M. (2010). Microbial communities 
involved in the bioremediation of an aged recalcitrant hydrocarbon polluted soil 
by using organic amendments. Bioresour. Technol. 101:6916–6923 
Senesi N., Chen Y. (1989). Interaction of toxic organic chemicals with humic 
substances. In: Gerstl Z., Chenn Y., Mingelgrin U., Yaron B., (eds.) Toxic organic 
chemicals in porous media, Springer Verlag, Berlino. 
Senesi N., Plaza C. (2007). Role of humiﬁcation processes in recycling organic 
wastes of various nature and sources as soil amendments. Clean Soil Air Water 
35:26-41. 
Sequi P. (1989). Chimica del suolo. Bologna: Patron Editore. 
Silva C.D., Bhosle N.B. (1990). Phosphorus availability and phosphatase activity in 
the sediments of Mandovi estuary, Goa. Indian Journal of Marine Science 19: 
143-144. 
Silva I.S., dos Santos E.d.C., de Menezes C.R., de Faria A.F., Franciscon E., 
Grossman M., Durrant L.R. (2009). Bioremediation of a polyaromatic 
hydrocarbon contaminated soil by native soil microbiota and bioaugmentation 
with isolated microbial consortia. Bioresource Technology 100: 4669-4675. 
Six J., Feller C., Denef K., Ogle S.M., de Morales J.C., Albrecht A. (2002). Soil 
organic matter, biota and aggregation in temperate and tropical soils: effects of 
no-tillage. Agronomie 22: 755-775. 
Skjemstad J.O., Janik L.J., Head M.J., McClure S.G. (1993). High energy 
ultraviolet photo-oxidation: a novel technique for studying physically protected 
organic matter in clay- and silt-sized aggregates. J. of Soil Science 44: 485-499. 
177 
 
Smith L.A., Hinchee R.E. (1993). In situ thermal technologies for site remediation. 
Battelle Memorial Institute, Lewis Publishers. 
Ste-Marie C., Paré D. (1999). Soil, pH and N availability effects on net nitrification 
in the forest floors of a range of boreal forest stands. Soil Biology and 
Biochemistry 31:1579-1589. 
Stevens J.L., Northcott G.L., Stern G.A., Tomy G., Jones K.C. (2003). PAHs, 
PCBs, PCNs, organochlorine pesticides, synthetic musks and polychlorinated n-
alkanes in UK sewage sludge, survey results and implications. Environ. Sci. 
Technol. 37: 462-467. 
Stumm W., Morgan J.J. (1981). Aquatic chemistry, 2nd Edn., John Wiley, Brisbane, 
780 pp. 
Syldati C., Wagner F. (1987). Production of Biosurfactants. pp. 89-120. 
Tabatabai M.A., Fu M. (1992). Extraction of enzymes from soils. In: Stozky G.; 
Bollag J.M. (eds.) Soil biochemistry, Marcel Dekker Inc., New York, USA, pp. 
197-227. 
Tejada M., Gonzalez J.L., Hernandez M.T., Garcìa C. (2008). Application of 
different organic amendments in a gasoline contaminated soil: effect on soil 
microbial properties. Bioresour. Technol. 99: 2872-2880. 
Van Ryssen R., Alam M., Goeyens L., Baeyens W. (1998). The use of flux-corer 
experiments in the determination of heavy metal redistribution in and of potential 
leaching from the sediments. Water Science and Technology, 37: 283-290. 
Van Veen J., Van Overbeek L.S., Van Elsas J.D. (1997). Fate and Activity of 
Microorganisms Introduced into Soil. Microbiology and molecular biology 
reviews, pp. 121-135. 
Violante P. (2010). Metodi di analisi chimica del suolo. Milano. Franco Angeli 
Editore. 
Ueno A., Ito Y., Yumoto I., Okuyama H. (2007). Isolation and characterization of 
bacteria from soil contaminated with diesel oil and the possible use of these in 
autochthonous bioaugmentation. World J. Microbiol. Biotechnol. 23: 1739-1745. 
178 
 
US-EPA (1993). Soil Washing/Soil Flushing. EPA 542-B-93-012. 
US-EPA (1998). Vendor Information System for Innovative Treatment Technologies. 
(VISITT), EPA 542-C-98-001. 
Wang H-h., Li  L-q., Wu X-m., Pan G-x. (2006). Distribution of Cu and Pb in 
particle size fractions of urban soils from different city zones of Nanjing, China. 
Journal of Environmental Sciences, vol. 18, no. 3, pp. 482-487. 
Wittmann C., Kähkönen M.A., Ilvesniemi H., Kurola J., Salkinoja-Salonen M.S. 
(2004). Areal activities and stratiﬁcation of hydrolytic enzymes involved in the 
biochemical cycles of carbon, nitrogen, sulphur and phosphorus in podsolized 
boreal forest soils. Soil Biology and Biochemistry 36: 425–433. 
Wittmann C., Suominen K.P., Salkinoja-Salonen M.S. (2000). Evaluation of 
ecological disturbance and intrinsic bioremediation potential of pulp mill-
contaminated lake sediment using key enzymes as probes. Environmental 
Pollution 107: 255-261. 
Xu R., Obbard J.P. (2004). Biodegradation of polycyclic aromatic hydrocarbons in 
oil-contaminated beach sediments treated with nutrient amendments. J. Environ. 
Qual. 33: 861-867. 
Xu Y., Lu M. (2010). Bioremediation of crude oil-contaminated soil: Comparison of 
different biostimulation and bioaugmentation treatments. Journal of Hazardous 
Materials 183: 395-401. 
Xue X.Z., Hong H.S., Huang B.Q., Dai J.Y., Deng, Y.Z. (1995). Study on 
relationship between ALPase activity and P species in sediment of West Xiamen 
Harbour. Acta Oceanologica Sinica 17: 81-87. 
Yu K.S.H., Wong A.H.Y., Yau K.W.Y., Wong Y.S., Tam N.F.Y. (2005). Natural 
attenuation, biostimulation and bioaugmentation on biodegradation of polycyclic 
aromatic hydrocarbons (PAHs) in mangrove sediments. Marine Pollution Bulletin 
51: 1071-1077. 
179 
 
